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Abstrakt 
Dette speciale omhandler de miljømæssige risici, der opstår ved udledning af de tre 
steroidøstrogener, østron (E1), 17 -østradiol (E2) and 17 - ethinyløstradiol (EE2), til 
vandmiljøet via spildevand. Grundet en stor mangel på data omkring steroidøstrogeners effekter 
på andre organismer end fisk, er der foretaget tests på de to akvatiske organismer Dafnia magna 
og Vibrio fischeri eksponeret for steroidøstrogener i forskellige koncentrationer for at estimere 
deres EC50 -værdier. Alle tre østrogener viste sig at være akut toksiske. De beregnede EC50 
værdier er sammen med det eksisterende vidensgrundlag anvendt i en risikovurdering. Selve 
risikoen er estimeret ved udarbejdelse af en risikovurdering, der følger principperne I EU- 
kommissionens tekniske vejledning for risikovurdering, og beregnes ved brug af risikobrøken 
PEC/PNEC. På baggrund af risikovurderingen konkluderes det, at steroidøstrogenerne udgør en 
stor risiko ved udledning til vandmiljøet.  
   De tekniske og reguleringsmæssige muligheder for en reducering af risiciene diskuteres og det 
konkluderes at udledning af steroidøstrogener kan minimeres ved en teknisk optimering på de 
danske rensningsanlæg, ved tilføjelse af et ekstra rensetrin med ozon og en optimering af 
nedbrydningen i det aktive slam.  
   En reduktion gennem regulering kræver en tre faset strategi; de humane lægemidler skal 
håndteres og vurderes på lige fod med de veterinære lægemidler; der skal ske en regulering af 
spildevandet gennem grænseværdier og der skal sættes fokus på recipientkvaliteten gennem 
internationale aftaler såsom Vandrammedirektivet og Esbjerg deklarationen.  
Abstract 
This project concerns the environmental risk connected to the discharge of the three steroid 
estrogens, estrone (E1), 17 -estradiol (E2) and 17 -Ethinylestradiol (EE2), through sewage to 
the aquatic environment. Since there is almost no information about steroid estrogens toxic 
effects on other organisms than fish, experiments involving the two aquatic organisms Dafnia 
magna and Vibrio fischeri exposed to steroid estrogens in different concentrations, were 
conducted to estimate the EC50-values. All three estrogens are shown to be acute toxic. The 
calculated EC50 values are together with results from other scientific experiments used in the 
following risk assessment procedure. The risk is estimated by assessment following the 
European Commission Technical Guideline on Risk Assessment, and is calculated by the use of 
the PEC/PNEC relation. From the assessment it is concluded that steroid estrogens presents an 
important risk to the aquatic environment.      
The technical and regulatory possibilities of reducing the risk are discussed and it is 
concluded that the discharge of steroid estrogens can be minimized by technical optimizing at 
the Danish sewage treatment plant, by adding an extra treatment step using ozone and 
optimizing the degradation in activated sludge.  
A reduction through regulation demands a three fazed strategy: Pharmaceuticals for humans 
must be handled and evaluated in the same way as the veterinary pharmaceuticals; Sewage 
must be regulated through limit values; and there must be focus on the quality of the water in 
the recipient, which can be made through international agreements and declarations as e.g. the 
EU Water Framework Directive and the Esbjerg Declaration.  
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Kapitel 1 - Introduktion 
1.1 Indledning 
Gennem de senere år er der sket en stigning i antallet af fisk med intersex1 og andre 
feminiserede træk (Mst 2002). Der har længe været bevidsthed om, at disse effekter bl.a. 
skyldes kemiske stoffer, der kan have østrogenlignende effekter. Men nyere undersøgelser viser 
at også kvinders udskillelse af steroidøstrogener, kan medføre sådanne effekter i det akvatiske 
miljø (Jürgens 2002).  
     Steroidøstrogener er kønshormoner, der består af østron (E1), 17 -østradiol (E2) og Estriol 
(E3), der dannes naturligt i kvinder, samt det syntetisk producerede 17 -ethinyløstradiol (EE2) 
der bl.a. anvendes i p-piller. Steroidøstrogenernes effekter i vandmiljøet opstår, når de gennem 
urin og fæces udskilles til spildevand, der udledes til det akvatiske miljø, da de her kan 
fortsætte den østrogene ageren, og dermed påvirke hormonbalancen hos de vandlevende 
organismer. Forskning på området har nyligt påvist, at størstedelen af de hormonelle effekter, 
der ses i vandmiljøet skyldes udskillelsen af steroidøstrogener (Bjerregaard 2002; Konference, 
oktober 2004 ). Ligeledes er det i England, Tyskland, Holland og Sverige blevet påvist, at 
østrogen aktivitet i spildevand primært skyldes kvindelige kønshormoner eller EE2 udskilt af 
kvinder (Jobling et al. 1998; Hecker et al 2002; Desbrow et al. 1998; Larsson et al 1999). 
Forsøg med cellekultur-testsystemer, udviklet til at detektere østrogen aktivitet har påvist det 
samme i Holland, Belgien, Kina og USA (Vethaak et al. 2002; Murk et al. 2002; Witters et al. 
2001; Snyder et al. 2001). Også i Danmark er der fundet steroidøstrogener i vandmiljøet, hvor 
en nyere undersøgelse af 4 rensningsanlæg i Storkøbenhavn, viste at indholdet af kunstigt 
østrogen fra p-piller (EE2) i det rensede spildevand, var op til 233 gange større end den 
koncentration, der giver hormonelle skader hos fisk (Sørensen et al. 2004). Flere undersøgelser 
har dog vist de største koncentrationer detekterede østrogener i vandløb, søer, floder mm. 
stammer fra udskillelse af de naturlige østrogener E1 og E2. Til gengæld skal der langt mindre 
koncentrationer til at give effekt for det syntetiske østrogen EE2 (Christensen 2002b; 
Bjerregaard 2000), hvor mindre end et ng/l kan medvirke til kønsforstyrrelser hos fisk 
(Christensen 2002c; Jürgens et al. 2002).  
                                                
1
 Intersex en feminiserende effekt på testiklerne 
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    Da steroidøstrogener hører under kategorien lægemidler2 anvendt til humant brug, og det på 
nuværende tidspunkt ikke pålagt lægemiddelproducenterne af de humane lægemidler at 
fremlægge miljødata (Sørensen et al 1998), er det på grund af manglende data, svært at foretage 
nogen egentlig miljømæssig risikovurdering. Der er dog gennem de seneste 10 år blevet 
arbejdet på at få udformet nogle retningslinier for miljøvurdering af lægemidler i EU, et arbejde 
der gang på gang er gået i stå (Høring 2002). Men efter mange år er en guideline sendt i høring 
(januar 2005), og skal være implementeret i dansk lovgivning i oktober 2005 
(Lægemiddelstyrelsen, 2004).            
     Der er på nuværende tidspunkt endnu ikke foretaget en egentlig risikovurdering af 
steroidøstrogenerne, ligesom der ikke rigtigt er klarhed om, hvordan problemet kan håndteres 
renseteknisk som reguleringsmæssigt. På baggrund af dette, sætter dette speciale fokus på 
følgende problemstilling. 
1.2 Problemformulering  
Er der miljømæssig risiko ved udledning af steroidøstrogener (gennem spildevand) til det 
akvatiske miljø og hvilke tekniske samt reguleringsmæssige muligheder er der for at 
reducere udledningen? 
Uddybning af problemformulering  
Der er valgt en todelt problemformulering. I den første del undersøges det, om der er 
miljømæssig risiko ved udledningen af spildevand der indeholder steroidøstrogener til det 
akvatiske miljø.  Miljømæssig risiko er ment som steroidøstrogeners effekter i det ydre miljø. 
Selve risikoen udregnes gennem en risikovurdering, hvor risikoen bestemmes gennem 
risikobrøken PEC/PNEC.  
     Med steroidøstrogener menes her både naturlige og kunstigt fremstillede kønshormoner der 
gennem spildevand (efter udskillelse fra kvinder) ender ude i recipienten3.  
     Feltet er afgrænset til de to naturlige østrogener 17 -østradiol (E2) og østron (E1) samt det 
syntetisk fremstillede 17 -ethinyløstradiol (også kaldet ethinyløstradiol eller EE2) der anvendes 
i p-piller, da de står for størstedelen af den østrogene udledning til vandmiljøet4 (Holthaus et al. 
2002). Det betyder, at det ikke vil være muligt at komme med en vurdering af alle
                                                
2
 E1 og E2 som er naturlige østrogener fremstilles også syntetisk til lægemidler såsom hormontilskud til kvinder i 
overgangsalderen. 
3
 Recipienten: Den del af miljøet, som modtager en given forurening, i dette tilfælde kan det være ferskvand eller det 
marine miljø der modtager spildevand indholdene steroidøstrogener. 
4
 Har bl.a. fravalgt østradiol (E3), da den udledes i ganske små mængder og ikke menses at være så potent som de 
andre steroidøstrogener. 
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steroidøstrogener, men nærmere et estimat der kan bruges som indikator for, hvorvidt der er 
miljømæssige problemer. Der er endvidere afgrænset fra de humaneffekter, hvor der i stedet 
lægges vægt på effekterne i recipienten. Dette gøres gennem en økotoksikologisk karakterisering 
og risikovurdering af steroidøstrogenerne.  
     I anden del af problemformuleringen undersøges mulighederne for en reducering af 
udledningen af steroidøstrogener, dette gøres gennem en vurdering af tekniske samt 
reguleringsmæssige muligheder for reducering. De tekniske muligheder er ment som de 
rensetekniske muligheder for optimeringer, der kan medføre en reducering af steroidøstrogener 
efter endt oprensning på rensningsanlæggene. Hvor reguleringsmæssige muligheder skal tolkes 
som mulighederne for en reducering af steroidøstrogener ved implementering i allerede 
eksisterende lovgivning.  
1.3 Metode 
Den tværvidenskabelige problemformulering 
Der er valgt en tværvidenskabelig problemformulering, da det giver mulighed for at integrerer 
de natur- og samfundsvidenskabelige problemstillinger der indgår i projektet.     
Naturvidenskaben anvendes til at undersøge, hvorvidt steroidøstrogener udgør nogle 
miljømæssige risici i det akvatiske miljø. Dette gøres ved at lave en økotoksikologisk 
karakterisering af steroidøstrogenerne samt økotoksikologiske tests/forsøg, der gennem en 
analyse skal ligge til grund for en risikovurdering, der skal gøre det muligt at besvare første del 
af problemformuleringen. Andel del af problemformuleringen består af både en teknisk 
(tekniske muligheder for reducering) samt en samfundsvidenskabelig del (reguleringsmæssige 
muligheder for reducering).  
a) I den tekniske del af analysen fokuseres der på de tekniske muligheder for en reducering 
af steroidøstrogener til vandmiljøet, via det sidste led i flowet - rensningsanlægget.  
b) Den samfundsmæssige del af analysen undersøger de reguleringsmæssige muligheder, 
der findes for en reducering af de miljømæssige effekter, gennem allerede eksisterende 
lovgivning, endvidere drages der sammenligninger med den eksisterende regulering for de 
veterinære lægemidler.    
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Som det ses af problemformuleringen er der dermed tre vigtige aspekter som undersøges: det 
første er det miljømæssige aspekt, som gennem en analyse/ risikovurdering skal ende ud med 
at besvare første del af problemformuleringen, som er den problemstilling, der er lagt mest 
vægt på. Herefter kommer løsningsaspektet som består af to problemstillinger/løsningsforslag: 
det tekniske aspekt og det reguleringsmæssige aspekt.  
1.3.1 Valg og fravalg 
Da de største effekter ved udledning af steroidøstrogener ses i vandmiljøet, er der i dette 
speciale fokuseret på steroidøstrogenernes økotoksikologiske effekter (en beskrivelse af 
steroidøstrogenernes humane effekter kan dog ses i bilag nr. 1).  
     Udledning af medicinrester kan ske fra flere steder, her kan bl.a. nævnes produktion, 
husstande, hospitaler, fiskeopdræt, landbrug og fra døde dyr. I dette speciale er der lagt vægt på 
den udledning, der sker fra almindelige husstande, da det har vist sig at den største udledning af 
medicinrester sker herfra, og ikke fra produktionen. Hermed er en nærmere beskrivelse af 
produktionen af steroidøstrogener fravalgt, da det vurderes ikke at have betydelig relevans for 
problemstillingen. I stedet undersøges det syntetiske steroidøstrogen EE2 som findes i p-piller, 
samt de to naturlige østrogener E1 og E2, som dels dannes naturligt i kroppen og dels 
fremstilles syntetisk som hormontilskud til kvinder i overgangsalderen, da undersøgelser tyder 
på at de udgør en betydelig risiko, ved udledning til vandmiljøet.       
Idet størstedelen af udledte steroidøstrogener stammer fra de naturlige steroidøstrogener og 
det dermed ikke er muligt at reducerer ved produktionen, er der i stedet valgt at lægge vægt på 
de rensetekniske muligheder for reducering da dette vil indbefatte både samtlige 
steroidøstrogener. 
     Da veterinære lægemidler er underlagt en miljøregulering, er denne gruppe fravalgt, og i 
stedet lægges fokus på en afgrænset gruppe af humane lægemidler -steroidøstrogener, som 
trods deres effekter i miljøet, endnu ikke er underlagt nogen miljøregulering eller vurderet i 
forhold til deres risiko i miljøet.  
     Husdyr producerer større mængder af de naturlige østrogener end mennesker. Disse 
mængder medtages ikke i risikovurderingen, da det antages at være en meget begrænset 
mængde, der når frem til vandmiljøet. Derimod vil en del nedsive i jorden, hvor de bindes til 
jorden, og dermed ikke bliver reaktiveret som de humant anvendte steroidøstrogener efter 
rensning5 (Sørensen 2002).  
                                                
5
 Dette er også grunden til fravalget af TGD for veterinære lægemidler, ved selve risikovurderingen da spredning samt 
effekterne for østrogener hos husdyr er helt anderledes end for mennesker. 
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Risikovurdering 
Da syntetisk fremstillede steroidøstrogener hører under betegnelsen lægemidler og det endnu 
ikke er pålagt lægemiddelproducenterne at frembringe data omkring lægemidlers mulige 
miljøpåvirkninger, kan det være svært at vurdere, hvilke risici de udgør i miljøet. For at kunne 
besvare problemformuleringen, er der derfor foretaget en risikovurdering af steroidøstrogenerne 
for dermed at forsøge at tydeliggøre, hvilke risici de udgør i de akvatiske miljø.  
     På EU-plan er der nyligt vedtaget et TGD6 der beskriver, hvordan nye veterinære lægemidler 
skal miljøvurderes. Et tilsvarende TGD kaldet ERA-guideline7 (Note for Guidance on 
Environmental Risk Assessment of Medicinal Products for Human use), er på vej for 
lægemiddelstoffer anvendt til humant brug8, og er af The European Agency for the Evaluation 
and Medical Products (EMEAS) nyligt sendt i høring. Den mest korrekte metode at foretage en 
risikovurdering af lægemidler på, ville derfor umiddelbart være ved at anvende ERA-guidelinen, 
da denne er lavet netop til lægemidler. Men efter at have gennemlæst udkastet til ERA-
guidelinen er den imidlertid vurderet, uanvendelig for risikovurderingen af steroidøstrogenerne, 
da det bl.a. ikke er muligt at beregne PEC for hvert af de tre steroidøstrogener9. Endvidere 
forudsætter en risikovurdering vha. guidelinen data, som endnu ikke er fremkommelige og som 
producenterne først er påkrævet efter oktober 2005. Sidst men ikke mindst er risikovurderingen 
vha. ERA guidelinen kun for lægemidler og tager dermed ikke hensyn til den naturlige 
udskillelse af steroidøstrogener, som er en vigtig faktor for de observerede effekter hos fisk.        
I risikovurdering er der i stedet anvendt EU -kommissionens TGD som er udarbejdet på 
baggrund af direktiv 93/67/EEC omkring risikovurdering af nye kemiske stoffer og forordning 
nr. 1488/94 om risikovurdering af eksisterede stoffer. Valget af TGDen skyldes bl.a. en 
vurdering af at TGDen er langt bedre gennemarbejdet end guidelinen, den medtager flere 
parametre, og kan dermed give en mere fyldestgørende risikovurdering, endvidere henviser 
ERA-guidelinen flere steder til TGD for en nærmere beregning, og på en konference omkring 
lægemidler i miljøet er det udtalt at det er muligt at anvende TGD for kemiske stoffer ved en 
miljøvurdering af lægemidler, da vurderingen for begge beregninger afhænger af PEC/PNEC 
(Murray-Smith 2003).   
     
                                                
6
 TGD: Technical Guidance Document: Risikovurderingsprogram der beskriver hvorledes en risikovurdering kan 
foretages 
7
 ERA: Environmental Risk Assessment. 
8
 TGD for humane lægemidlet er under udarbejdelse, og forventes færdigt i 2005.   
9
 I guidelinen skal mængden af det anvendte stof beregnes, I lægemiddelstyrelsen er foretaget en statistik for salget af 
østrogener opgjort i DDD(definerede daglige døgndosis), men her er det ikke opgjort for f.eks. 17 og 17 -østradiol, 
men østradiol sammenlagt. Endvidere findes der, ingen statistik for østron.   
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       I en miljørisikovurdering laves en vurdering af et stofs fysisk/kemiske egenskaber, kilder, 
spredningsveje, eksponering, økotoksicitet og toksicitet. Herudfra sammenlignes stoffets effekter 
med de koncentrationer/doser mennesker og miljøet udsættes for.  
         Nedenstående figur 1, illustrer den anvendte metode til vurdering af risikoen for 
steroidøstrogenerne.
      
: Identifikation af stoffets negative virkninger ud  
  fra samtlige foreliggende oplysninger (jævnfør   
   kap.5 og 6).   
:Finde koncentration af stoffet hvor der ikke   
indtræder negative virkninger (PNEC)    
: Beregning af koncentrationen af stoffet,  
  der forventes at findes i miljøet (PEC)    
: Forholdet mellem PEC og PNEC, hvor  
  PEC/PNEC = <1: Ingen effekter  
  PEC/PNEC = >1: Risiko  
Figur 1 Oversigt over metoden, hvorved risikovurderingen fortages.  
Ved anvendelse af ovenstående skema og gennem risikobrøken PEC/PNEC, er det muligt at 
estimerede, hvorvidt steroidøstrogenerne udgør en risiko i vandmiljøet.    
Farlighedsidentifikation 
Dosis-respons 
Eksponeringsvurdering 
Risikokarakterisering 
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Datagrundlag for risikovurdering
For at kunne foretage en risikovurdering af steroidøstrogenerne, undersøges deres 
økotoksikologisk effekter. Dette gør gøres ved lave en økotoksikologisk profil og hermed 
afdække vidensgrundlaget omkring deres fysisk/kemiske samt toksikologiske egenskaber. Da 
der er mangel på den nødvendige forsøgsdata, for at kunne foretage en risikovurdering 
suppleres det eksisterende vidensgrundlag med egne økotoksikologiske data/laboratorieforsøg, 
hvor E1, E2 og EE2´s økotoksikologiske effekter på nedenstående organismer undersøges:  
Vibrio fischeri (bakterie-test): en måling af akutte effekter i form af faldende 
lysintesitiet fra bakterierne ved påvirkning i toksiske koncentrationer (EC5010og EC1011)  
Daphnia magna (dafnie - test): Måling af akut toksicitet (IC5012 og IC1013)   
De ovenstående organismer er valgt da de præsenterer to forskellige trofiske niveauer, og er 
almindelige forekommende organismer i henholdsvis ferske og marine miljøer (jævnfør kapitel 
4). Hermed giver de sammen med den eksisterende forsøgsdata et fundament for en videre 
risikovurdering     
Indsamling af litterære data
For at kunne lave en økotoksikologisk profil af de tre steroidøstrogener har indsamlingen af 
henholdsvis national samt international litteratur været nødvendigt. Den nationale litteratur 
består hovedsageligt af miljørapporter/projekter fra miljøstyrelsen, DMU, Danmarks 
Farmaceutiske Universitet samt Syddansk Universitet. Den internationale litteratur består især af 
videnskabelige artikler, og er fundet gennem søgning af internationale databaser såsom Medline, 
Elsevier og Toxline.   
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 EC50: Den koncentration, hvorved der er effekt på 50 % af organismerne  
11
 EC10: Den koncentration, hvorved der er effekt på 10 % af organismerne 
12
 IC50: Betegner den koncentration, der skal til for at 50 % af dafnierne bliver immobile. IC anvendes ved små 
organismer, hvor det kan være svært at vurdere hvorvidt de er døde eller immobile.  
13
 IC10: Betegner den koncentration, der skal til for at 10 % af dafnierne bliver immobile. Anvendes ved små 
organismer, hvor det kan være svært at vurdere, hvorvidt de er døde eller immobile.   
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Anvendelse af QSAR14 -computermodellering 
Da det eksisterende vidensgrundlag omkring steroidøstrogenernes egenskaber, nedbrydning og 
skæbne i miljøet er meget begrænset, har det været nødvendig at anvende QSAR 
computermodellering til supplering. Modelleringen er anvendt på de 3 udvalgte stoffer: E1, E2 
og EE2 i undersøgelser, hvor der ikke foreligger forsøgsdata. 
    QSAR er et computermodelleringssystem skabt til at forudsige stoffers egenskaber (Mst 
2001), ved sammenligning af deres struktur og /eller fysisk-kemiske egenskaber (Karlsen 2002; 
CETOX 2000). Programmet kan anvendes i de tilfælde, hvor det er for ressourcekrævende at få 
klarlagt et givent stofs effekter på miljøet. QSAR kan forudsige et stofs akutte giftvirkning, 
hvorvidt det er allergifremkaldende og dets farlighed i miljøet, ud fra en række miljø-, 
fysiologiske og biokemiske parametre. Modelleringen er dermed oplagt til brug ved 
økotoksikologisk studier, såsom dette. Hvor undersøgelser vedrørende stoffers farlighed tidligere 
(i de fleste tilfælde) beroede på dyreforsøg (med op til 30 forsøg for et enkelt stof), er det med 
modellering muligt at forudsige stoffets egenskaber med et simpelt computerprogram dog med 
en usikkerhed på 15-30 % (Mst 2001). Programmet kan derfor ikke erstatte dyreforsøg helt, men 
kan bruges som en indikator for, hvorvidt der skal tages yderligere foranstaltninger og anvendes 
i tilfælde, hvor der mangler testdata på bestemte stoffer. Det anvendes af myndighederne i både 
USA, EU samt i industrien til vurdering af fysisk-kemiske, toksikologiske og økotoksikologiske 
egenskaber samt forudsigelse af stoffets skæbne i miljøet. Herhjemme anvendes QSAR bl.a. af 
miljøstyrelsen (Mst 2001).  Der findes forskellige QSAR - programmer, der hver især har deres 
specialiserede område. I dette projekt er der hovedsageligt brugt de to programmer 
MULTICASE og EPIWIN. MULTICASE vurderes af miljøfolk til at have en større 
troværdighed end EPIWIN i og med den er baseret på mange omfattende toksikologiske 
undersøgelser på vandlevende organismer, samtidig med at programmet kan rette op på sine fejl 
(Clausen 2003). Fordelen med EPIWIN er at de undersøgte stoffers opholdstid bliver indregnet i 
de forskellige matricer. Den anvendes ved beregning af bionedbrydelighed, Log Kow 
(oktanol/vand) og biokoncentration (Personlig kommentar Clausen, 2003). Nedenstående figur 2 
illustrerer den valgte metode, hvorved grundlaget for risikovurderingen er opbygget.       
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              Figur 2. Illustration over det datagrundlag der ligger til grund for en 
risikovurdering af henholdsvis E1, E2 og E3.      
Teknik   
Efter at have foretaget risikovurderingen undersøges, hvorvidt det renseteknisk er muligt at 
reducere udledningen af steroidøstrogenerne. Det undersøges, hvorvidt det gennem anvendelsen 
af Best Available Technique (BAT) er muligt med en sådan optimering gennem forbedret 
renseteknik. Anvendelsen af BAT er i dette projekt set i henhold til spildevandsbekendtgørelsens 
§ 4, stk. 11, og skal forstås som en teknisk gennemførlig og økonomisk opnåelig teknik (Miljø 
og Energiministeriet 1999). Her er særligt lagt vægt på BAT ud fra forebyggelse af forurening 
fra steroidøstrogenerne ved anvendelse af renere teknologi.    
Regulering
Efter at have undersøgt de tekniske muligheder for en reducering, er næste skridt at undersøge, 
hvordan det gennem den eksisterende lovgivning er muligt at begrænse udledningen af 
steroidøstrogener til miljøet. Der indledes med en sammenligning af de veterinære lægemidler 
dels for at opsummere den manglende miljøregulering af humane lægemidler, og endvidere da 
det vurderes som nødvendigt at de humane lægemidler (herunder steroidøstrogenerne) 
sidestilles med disse for der kan ske en reducering. Afslutningsvis gennemgås 
spildevandsbekendtgørelsen, da denne vurderes som værende vigtig idet problemerne med 
steroidøstrogener først opstår efter spildevandsrensningen. 
Risikovurdering 
International  
litteratur 
National 
 litteratur 
QSAR Egne data 
(forsøg) 
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Projektopbygning/ design     
             
     
Økotoksikologisk karakterisering af steroidøstrogenerne
          
Risikovurdering af steroidøstrogener
Muligheder for reducering af steroidøstrogener i vandmiljøet
 
         Kap. 2: Østrogenlignende stoffers effekter.  
Kap.6 Tekniske muligheder for 
oprensning af steroidøstrogener   
       Kap. 5 Risikovurdering  
   af steroidøstrogener (analyse) 
Kap. 8 Diskussion og konklusion 
Samlet analyse, diskussion 
 Kap. 7 Reguleringsmæssige muligheder 
for en reducering af steroidøstrogener 
Generel beskrivelse af de østrogenlignende 
stoffers effekter.  Indblik i steroidøstrogeners 
mulige effekter. 
Muligheder for en renseteknisk 
optimering på rensningsanlæggene  
Kap. 4: Forsøg med steroidøstrogener  
Forsøg med dafnier og bakterier 
eksponeret for E1, E2 og EE2   
Risikovurdering af steroidøstrogener 
ved brug af TGD 
Kap. 3: Steroidøstrogeners økotoksikologiske 
effekter (økotoksikologisk profil) 
    Egenskaber, udskillelse, spredningsveje,        
    koncentrationsniveau, nedbrydning, akkumulering           
    og økotoksicitet 
Regulering og lovgivning af lægemidler, 
samt regulering af spildevand 
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Ovenstående projektdesign illustrerer dette speciales opbygning. Som det ses af figuren starter 
projektet med et kapitel omkring de østrogenlignende stoffers effekter (kapitel 2). Kapitlet har til 
formål at beskrive de generelle effekter som østrogener kan have, og hermed give læseren en 
mere generel viden om, hvad det er for hormoner projektet omhandler.   
     Fra den mere generelle beskrivelse i kapitel 2, går det efterfølgende kapitel (kapitel 3) i 
dybden med steroidøstrogenerne og giver en økotoksikologisk karakterisering af stofferne, som 
skal anvendes i den senere risikovurdering.   
     På grund af mangel på forsøgsdata (omkring effekter på andre organismer end fisk), som er 
nødvendig for at foretage en egentlig risikovurdering, indeholder kapitel 4 egne forsøgsdata fra 
forsøg på henholdsvis bakterier og dafnier. Resultaterne anvendes som supplering til 
karakteriseringen fra foregående kapitel. 
     Kapitel 5 indeholder selve risikovurderingen (analysen), hvor der ved anvendelse af 
risikobrøken PEC/PNEC estimeres, hvorvidt steroidøstrogenerne udgør en risiko i vandmiljøet. 
     Efter at have foretaget en risikovurdering vil kapitel 6 indeholde løsningsforslag til, hvordan 
det rent teknisk er muligt at reducering udledningen af steroidøstrogener.  
     Efterfølgende vil kapitel 7, omhandle de reguleringsmæssige muligheder for reducering.  
Dette gøres ud fra en vurdering om, at det ikke er nok at der findes tekniske løsninger, så længe 
der ikke er krav om at de tages i anvendelse.   
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Kapitel 2 - Østrogenlignende stoffers effekter 
2.1 Østrogenlignende stoffer 
Østrogen er det dominerende kønshormon hos kvinder, hvor det er ansvarligt for udviklingen af 
det kvindelige reproduktionssystem. Indenfor fysiologien defineres det som et stof, der kan 
forårsage vækst af livmodervæv (Bjerregaard 1995). Hormonet dannes i livmoderen, hvor det 
er med til at modne kvindens æg. Endvidere dannes det i mænds testikler, samt i små mængder 
i binyrebark og hjernen hos både mænd og kvinder. Det dannes fra fedtstoffet kolesterol og er 
fedtopløseligt. Dette bevirker, at det kan trænge ind i en cellekerne, hvor det aktiverer bestemte 
gener.   
     De østrogenlignende stoffer dannes ikke naturligt i organismen, men ligner de naturlige 
østrogener så meget, at de er i stand til at efterligne deres egenskaber (Jakobsen et al. 1998). 
Der kan dermed opstå problemer med de østrogenlignende stoffer i tilfælde, hvor kroppen ikke 
skelne de naturlige østrogener fra de kunstige . I modsætning til naturlige østrogener og 
phytoøstrogener15, der nedbrydes hurtigt og ikke akkumuleres i kroppens væv, er en stor del af 
de østrogenlignende stoffer svært nedbrydelige i kroppen og omgivelserne. Visse 
østrogenlignende stoffer er endvidere i stand til at ophobes i kroppens fedtvæv over længere tid, 
hvilket kan betyde at koncentrationen i fedtvævet stiger med alderen (Bjerregaard 1999).  
2.2 Østrogenlignende stoffers forstyrrelse af det endokrine system 
Den kemiske kommunikation mellem hormonerne og det væv de skal virke på, kan påvirkes på 
flere måder, men grundlæggende kan hormonforstyrrende stoffer ændre på den naturlige 
hormonsignalering på to måder (EPA, 1997).  
Agonistisk ved at mime de naturlige hormoner af og hermed forstærke et 
hormonsignal. 
Antagonistisk ved at blokere receptorer og hermed hæmme et naturligt hormonsignal 
(se figur 3).  
                                                
15
 Phytoøstrogener er naturligt forekommende planteøstrogener. 
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Figur 3. Naturlig hormoneffekt (øverst på tegningen) sammenlignet med 
med henholdsvis en agonistisk påvirkning (nederst tv.) hvor stofferne 
efterligner hormonerne og hermed forstærker signalet og en antagonistisk
påvirkning (nederst th.), hvor stofferne går ind og afspærrer receptor og 
dermed hæmmer det naturlige hormonsignal. (efter Byskov 1999)   
Ved en agonistisk regulering som ses i den nederst tegning tv. på ovenstående figur, vil stoffet 
kunne forstærke et hormonsignal, ved at efterligne de naturlige hormoner så meget, at de kan 
efterligne deres effekt. Ved at binde sig til de receptorer, der normalt kun reagerer på naturlige 
hormoner, snyder de receptorerne til at aktiverer cellen, som om det naturlige hormon var til 
stede (Buus 1997).  En eksponering af hormonforstyrrende stoffer kan derfor indvirke på de 
gener, der normalt er nøje reguleret af fx. kønshormonerne, hvormed den normale udvikling og 
funktion af reproduktionsorganerne kan blive påvirket.   
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2.3 Østrogenlignende stoffers effekter på dyr 
Hos dyr der formerer sig ved æglægning (kaldet ovipare dyr) foregår den primære 
kønsdifferentiering af fostrets kønsceller med østrogen som det primære hormon. Hvis fosteret 
påvirkes med en lille mængde østrogen på tidspunktet for dannelsen af kønnet, vil kønscellerne 
differentiere irreversibelt til hunlige celler. Hvorimod celler, der ikke tilføres østrogen vil 
udvikle sig til maskuline celler. Hvis cellerne er feminiserede vil de herefter udskille 
østrogenhormon, hvorimod de maskuline celler vil udskille testosteron. Disse hormoner sørger 
herefter for, at organismen udvikler og vedligeholder sine kønstræk (Andersen 2004). Hos 
pattedyr derimod indgår østrogen ikke direkte i den primære kønsdifferentiering ved 
fosterudviklingen. Hvis cellerne ikke påvirkes med testosteron vil det automatisk blive 
feminine celler.   
Feminin basistype 
(fx pattedyr) 
                           (XX)  
   
testosteron
          (XY)
Maskulin basistype
(fx fugle, fisk og krybdyr) 
                        (YY)
_
Østrogen
            (YX)
 
Figur 4. Mekanismer for henholdsvis pattedyr og ovipare dyr ved primær 
kønsdifferentiering. Et udifferentieret foster vil uden tilstedeværelsen af steroid 
kønshormon udvikles til et bestemt køn, men ved tilstedeværelse af et steroid 
kønshormonet til det modsatte køn. Hos dyr som anvender østrogen til at bestemme 
kønnet, er hanner tilsyneladende mere følsomme for forurening med østrogener (efter 
Andersen, 2004; Colborn et al. 1996).     
Undersøgelser tyder på, at der kun er meget små forskelle mellem østrogenreceptorer i de 
forskellige grupper af hvirveldyr. Det betyder at der er stor sandsynlighed for, at et kemikalie, 
der har en østrogen virkning overfor dyr, også vil have en østrogen virkning på mennesker. En 
metode til at undersøge, hvorvidt et stof virker østrogent er ved at give det til ikke kønsmodne 
mus og rotter. Hvis stoffet er af østrogen karakter, vil det forårsage vækst af livmodervæv. En 
anden og ofte anvendt metode til vurdering af effekter i det akvatiske miljø er ved at eksponere 
fisk for stoffet og se om de danner blommeproteinet vitellogenin (Bjerregaard 2000). Hanfisk 
har genet for østrogenreceptoren, men pga. den lave koncentration af østrogen hos hanner 
kommer denne normalt ikke til udtryk. Under normale omstændigheder producerer hanner ikke 
blommeproteinet vitellogenin. Flere æglæggende dyr såsom fisk, krybdyr og padder vil dog 
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begynde at producere blommeproteinet, hvis de bliver udsat for østrogen, hvorved denne 
dannelse af forskere bruges som en østrogenmarkør.     
Figur 5. Illustration af dannelsen vitellogenin hos fisk. Fisken øverst tv, viser den naturlige dannelse af 
vitellogenin hos hunfisk. Nederst th. ses dannelsen af vitellogenin hos hanfisk der er blevet eksponeret for 
østrogener eller østrogenlignende stoffer (her E2). Da hanner ikke har ovarier til at optage vitellogenin, vil det i 
stedet ophobes i blodbanen (egen illustration).    
Oprindeligt dannes blommeprotein som respons på hunfisks proteinproduktion og anvendes 
som næringsstof for fiskelarver (Bjerregaard 2002). Men hos hanfisk, der ikke har æggestokke, 
som kan regulerer vitellogenin, kan en stigende koncentration af blommeprotein bevirke en 
nedsættelse af hannens reproduktionsevne. Effekter som disse blev observeret i midten af 
90érne i England, hvor der blev fundet en stor forekomst af intersex hos skaller, der var blevet 
eksponeret for østrogener gennem spildevand. I en engelsk undersøgelse foretaget af Harries et 
al. i 1996, blev regnbueørreder udsat 300 hundrede meter fra spildevandsudledninger, hvorefter 
der kunne måles en forøgelse af vitellogenin niveauet med en faktor 100.000, en virkning der 
menes at stamme fra især naturlige østrogener samt det syntetiske østrogen EE2 - der anvendes 
i p-piller. (Harries et al 1996). Dette bestyrkes af laboratorieforsøg, der viser at der kun skal 10 
ng/l af naturligt østrogen samt 1 ng/l EE2 til at fremkalde øget vitellogenin produktion hos 
regnbueørreder (Bjerregaard 2002). I 1997 lavede Harries et al. endnu et forsøg, hvor 
regnbueørreder blev udsat ved spildevandsudløb i 6 forskellige floder. Forsøget der forløb over 
3 uger og medførte dannelse af vitellogenin hos alle hanfiskene i de fem af floderne, hvoraf 
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eksponering i den ene af floderne lå i en afstand af op til 5 km fra spildevandsudløbet (Harries 
et al. 1997). Med baggrund i ovenstående engelske undersøgelse foretog Allen et al. året efter 
et lignende laboratorieforsøg. Formålet med forsøget var bl.a. at måle vitellogenin indholdet i 
fisk eksponeret for EE2 over tre uger, men denne gang under kontrollerede forhold.  
Resultaterne af forsøget viste en klar forøgelse af vitellogenin hos de eksponerede hanfisk. Ved 
forsøget start måltes vitellogenin indholdet til 68,8 ng/ml (at der allerede var dannet 
vitellogenin, kan skyldes at fiskene kom fra flodvand, og derfor var eksponeret for østrogener 
inden forsøgets start). Efter 3 ugers eksponering med 10 ng/l EE2 var indholdet steget til 1.37 
mg/ml (Allen et al. 1999). Af undersøgelsen kan det konkluderes at en eksponering med selv en 
lille koncentration EE2 over en kort periode, kan påvirke til en udvikling af vitellogenin, som 
videre kan medføre reproduktions forstyrrelser.    
   Igennem de senere år er der blevet observeret lignende tilfælde i Danmark, med 
reproduktionsskader hos fisk, der lever i vandløb, søer mm., der tilføres spildevand 
indeholdende østrogen eller kemiske stoffer med østrogen aktivitet (Christensen 2002c). Den 
store forekomst af intersex hos skaller i England (der findes vandløb med op til 100 % 
intersex), førte til en større undersøgelse af intersex hos fisk i Århus amt heriblandt Kristrup 
Landkanal som er stærkt spildevandsbelastet. I kanalen blev der observeret intersex, hos 26 % 
af hanskallerne. Også hos bækørred er der observeret effekter af de østrogenlignende stoffer 
(Christensen et al. 2001b). Her er der bl.a. set individer af bækørred som både har haft ovarier 
og sædceller. Det har derfor ikke været muligt at fastslå, hvorvidt det er hanner der er 
feminiseret, eller hunner der er maskuliniseret. En anden effekt som østrogenerne kan medføre 
er vaskuolisering af testiklerne, hvor sertolicellerne er tomme i stedet for det normale indehold 
af sædceller. Disse effekter er bl.a. set i Voel bæk, hvor 44 % af hannerne udviser 
vaskuolisering (Christensen et al. 2001b). Samtidig udviste hannerne et signifikant højere 
niveau af vitellogenin i blodet og da vitellogenin som tidligere nævnt er en kendt biomarkør 
for, hvorvidt en fisk er blevet eksponeret for østrogen, kan det tyde på, at der er tilført 
østrogener til vandmiljøet. En senere undersøgelse af Voel bæk viste dog, at der ikke var så 
høje koncentrationer af steroidøstrogen i vandmiljøet som først frygtet og som det er set i andre 
lande (Christensen et al. 2001a), såsom England. Men med den store effekt observeret hos 
ørrederne kan det tyde på, at selv små koncentrationer, kan medføre effekter på 
reproduktionssystemet. Ifølge Lisette Bachmann Christensen16 er det da også ganske små 
mængder som ng/l af østrogen, der er fundet i de danske vandløb, hvor det har ført til effekter 
                                                
16
 Lisette Bachmann Christiansen arbejder med intersex hos fisk på Syddansk Universitet og har stået for 
undersøgelserne af intersex foretaget i Århus Amt  
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hos fisk (Christensen, 2002c). Men det er svært at vide nøjagtigt, hvor meget østrogen, der 
findes i vandmiljøerne, da der på trods af en konstant udledning er forskel på det daglige niveau 
af østrogen. Samtidig er østrogen fedtopløseligt og ophobes i fiskene, som optager stoffet 
gennem deres gæller. I nedenstående tabel er spildevandseffekter på fisk samlet i en oversigt.  
Tabel 1. Spildevandseffekter på fisk eksponeret i forskellige afstande fra udledningen i perioder fra 2-9 uger. 
Fisk Lokalitet Afstand Periode Effekt Kilde 
Regnbueørred England 300 m Ikke 
nævnt 
Forøgelse af vtg17. Harries et al. 
1996 
Regnbueørred England 5ooo m 3uger Forøgelse af vtg. Harries et al. 
1997 
Skaller Kristrup 
landkanal 
0 m 9uger Intersex Christensen et al.  
2001a 
Bækørred Voel bæk 0 m 2 uger Vaskuolisering, 
intersex, forøgelse 
af vtg. 
Christensen et al. 
2001b 
Ørreder Ejby Mølle 0 6 uger Svag induktion af 
vtg 
Bjerregaard et al. 
1998 
Skrubber Avedøre 
spildevandscenter 
0 3 uger Svag induktion af 
vtg 
Rasmussen et al. 
2000 
Det er ikke kun Danmark og England der har problemer med feminisering af fisk, lignende 
effekter er gennem de seneste 10 år set i Sverige, Norge, Tyskland, Holland, Frankrig, Spanien, 
USA og Japan. (Larsson et al. 1999; Knudsen et al 1997; Hecker et al. 2002; Vethaak et al 
2002; Minier et al 2000; Solé et al. 2000; Solé et al. 2002; Jobling et al. 1998; Hashimoto et al. 
2000). Endvidere er der set feminisering hos andre fiskearter såsom skaller, grundling, karpe, 
brasen, døbel (ferskvand) samt ålekvabbe og to arter af sandkutling (saltvand). Der er dermed 
fundet feminisering i både salt samt ferskvand (Andersen 2004) 
    Ved den danske undersøgelse foretaget i Voel Bæk, blev der senere foretaget en opfølgende 
undersøgelse der påviste EE2 som værende skyld i den intersex, der er observeret hos fiskene 
(Christensen 2002c; Christensen et al. 2001b).  
      
                                                
17 Vtg: Vitellogenin  
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Ud fra de ovenstående undersøgelser kan det konstateres, at udledning af spildevand har en stor 
indflydelse på de reproduktionsskader, der er observeret hos flere fisk.  Skaderne kan opstå, når 
fiskene eksponeres for enten de østrogenlignende stoffer som ligner de naturlige så meget, at de 
kan efterligne deres effekter; eller ved eksponering af naturlige eller syntetiske 
steroidøstrogener, som er skabt til at have en østrogen effekt og dermed medfører effekter 
såsom produktion af vitellogenin og intersex hos fisk ved langt mindre koncentrationer. For 
ovipare dyr såsom fisk er tidspunktet for eksponering endvidere en vigtig faktor, da en 
eksponering af fosteret med selv en lille koncentration af østrogen, på tidspunktet for dannelsen 
af kønnet, vil medføre et feminint foster. Dermed kan østrogenerne udover deres effekter på 
hanfisk, påvirke den naturlige kønsrate så der bliver overtal af hunner. Med effekter i form af 
en ændret kønsratio samt reproduktionsforstyrrelser hos hannerne, kan dermed antages at 
steroidøstrogener udgør en potentiel risiko ved udledning til vandmiljøet, og behovet for en 
videre risikovurdering bekræftes hermed. 
 Side 22 af 112
Kapitel 3  Steroidøstrogeners økotoksikologiske effekter 
Formålet med dette kapitel er at beskrive steroidøstrogeners effekter i miljøet. Dette gøres ved at 
lave en økotoksikologisk profil af de tre udvalgte steroidøstrogener, hvor deres fysisk/kemiske 
egenskaber, spredningsveje, koncentrationsniveau i miljøet, nedbrydning, skæbne og effekter 
undersøges.   
3.1 Steroidøstrogeners fysisk/ kemiske egenskaber  
Steroidøstrogener er en undergruppe til steroidhormoner18. De står for regulering af 
kønsdifferentionen samt store dele af reproduktionscyklussen, og består af de to naturlige 
østrogener: E1 og E2, samt det syntetiske EE2 som anvendes i p-piller. Af de tre 
steroidøstrogener viser undersøgelser at det syntetiske EE2 har en langt mere potent virkning 
end naturlige østrogener (Thorpe et al. 2003).   
Østron og østradiol 
Østron (E1) og østradiol (E2) er naturlige kønshormoner, der produceres hos begge køn hos 
både mennesker vertebrater. Der er dog forskel på produktion og udskillelsen kønnene imellem 
(Christensen 2002b). E2 er det primære østrogen for mennesker og de fleste dyr, mens E1 
udgør en mindre andel. Ud over at være naturlige forekommende hormoner fremstilles E1 og 
E2 også syntetisk, hvor de anvendes ved hormonbehandlinger til kvinder, der f.eks. ikke selv 
producerer nok af de naturlige østrogener. Strukturformlen for E1 og E2 ses i figur 6 og 7.   
                    
Figur 6. Strukturformlen for østron (QSAR)   
                                                
18
 Steroidhormoner er naturlige hormoner hos dyr og mennesker 
Østron: C18 H22 O2  
CAS nr.  53-16- 7 
O
HO CH3
  
Molekylevægt: 270,37g/mol (QSAR) 
Kogepunkt:391,87 (QSAR) 
Smeltepunkt: 153,08 (QSAR) 
Vandopløselighed:146,8mg/l (QSAR) 
Log Kow: 4,1 (Geyer 2002) 
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17 -østradiol: C18H24O2 
CAS. nr.: 50-28-2     
           
     
  Molekylevægt: 272,39g/mol(QSAR) 
                        Kogepunkt:395,47 (QSAR)  
        Smeltepunkt 152,43 (QSAR) 
            Vandopløselighed:81,97mg/l(Scheinefurth 1997)  
                                                                           Log Kow:4,0 (Geyer 2002)   
Figur 7. Strukturformlen for 17 -østradiol (QSAR)  
Ethinyløstradiol 
EE2 er et syntetisk fremstillet østrogen, der især anvendes i p-piller, som er det mest anvendte 
præventionsmiddel i Danmark. P-piller anvendes af mere end 300.000 kvinder svarende til ca. 
30 % af alle danske kvinder. De er fremstillet til at efterligne de naturlige hormoner, og stoppe 
kvinders ægløsning ved at hindre de overordnede kønshormoner i at blive dannet. Dette 
bevirker, at kvinden ikke får ægløsning i æggestokkene, endvidere påvirker p-piller slimhinden 
i livmoderen så evt. befrugtede æg ikke kan sætte sig fast (Flordon 2004). Ved indtagelse af p-
piller vil ca. 26 % af EE2 blive udskilt igen på konjugeret form19.  Sammenlignet med de 
naturlige østrogener er EE2 det mest potente østrogen, hvilket bevirker at der skal meget 
mindre mængder af EE2 til at give effekter i forhold til de naturlige østrogener (Richardson et 
al. 1985). En strukturformel for EE2 ses i figur 8.  
Figur 8. Strukturformlen for 17 -ethinyløstradiol (QSAR). 
                                                
19
 Når EE2 er på konjugeret form er det blevet påkoblet et sukkermolekyle, en proces der sker efter optagelse af 
hormonet og medvirker til en senere udskillelse af stoffet.  
OH
CHHO CH3
    
CH3
HO
OH
Molekylevægt 296.41g/mol (QSAR) 
       Kogepunkt: 411.21 (QSAR) 
       Smeltepunkt:180,3 (Geyer 2002) 
       Vandopløselighed: 116,4mg/l (Scheinefurth 1997) 
       Log Kow:4.17  
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Ved at sammenholde de tre steroidøstrogeners fysisk/kemiske egenskaber ses det, at EE2 har 
den største molekylære vægt, højest koge- og smeltepunkt samt den højest Log Kow værdi20. De 
fysisk kemiske egenskaber vil blive anvendt senere i kapitlet.   
3.2 Human udskillelse af steroidøstrogener 
Det er kun ganske få lægemidler der udskilles uforandret i kroppen, langt de fleste vil 
omdannes inden de udskilles. Dette gælder også for steroidøstrogener der er hydrofobe21, og 
derfor svære for kroppen at inaktivere og udskille. For at kunne udskille steroidøstrogenerne, 
bliver størstedelen af de producerede metabolitter, derfor konjugeret med sulfat eller 
glucuronider,22 hvorved der dannes sulfat og gluconsyreestere af hydroxygrupperne på 
steroidskelettet, jævnfør nedenstående figur 9 (Andersen 2004).    
                        
Figur 9 Illustrer E1, E2 og EE2 i deres almindelige strukturform, samt 
strukturformen for E1og E2 efter konjugation med henholdsvis sulfat og 
gluconid (fra Andersen 2004).  
Herved hæves steroidhormonets vandopløselighed med 50 gange, så kroppen nemmere kan 
skille sig af med stoffet (Ingerslev et al 2003). Efterfølgende mistes den østrogene effekt og der 
sker en hurtigt udskillelse i nyrerne, hvorefter steroidøstrogenerne gennem udskillelse i urinen, 
udgør en vigtig kilde til forekomsten af østrogener i det kommunale kloaksystem (Jürgens 
                                                
20
 Log Kow: Udtrykker stoffets opløselighed i olie/fedt i forhold til opløseligheden i vand. 
21
 Hydrofob: Vandskyende, tungt opløseligt i vand. 
22
 I de fleste tilfælde vil der dog ske en konjugation med glucoron/glucuronider.  
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2002). En mindre del af kønshormonerne udskilles via fæces i form af ukonjugerede 
metabolitter (Christensen 2002).  
     Kvinders østrogenproduktion og udskillelse varierer gennem menstruationscyklus og evt. 
graviditet indtil menopausen. Menstruerende kvinder udskiller dagligt i gennemsnit 8,0 µg E1 
og 3,5 µg E2 via urinen (Johnson et al. 2000). Udskillelsen bliver meget højere ved graviditet 
se nedenstående skema.  
Tabel 2. Oversigt over den naturlige udskillelse af steroidøstrogen hos 
kvinder. Af tabellen ses det at de største koncentrationer udledt til miljøet 
stammer fra gravide kvinder, en kilde der ikke er mulig at begrænse (egen 
tabel).        
Af tabel 2 fremgår det at den største udledning af steroidøstrogen stammer fra gravide kvinder, 
og er udskillelse af naturlige østrogener. Dette gør problemstillingen omkring steroidøstrogener 
i miljøet mere kompleks i og med det dermed ikke er muligt at hindre denne udledning. Så i 
stedet for at begrænse udledningen ved kilden, bør der i stedet for sættes ind ved en optimering 
på renseanlægget. 
     Den totale udskillelse blev i 2002 opgjort til følgende, se nedenstående tabel 3 (Christensen 
et al. 2002c). 
Tabel 3. Estimat over den totale udskillelse af østrogener i Danmark. Af skemaet ses det at der sker en 
langt større udskillelse af E1 og E2 som både naturlige samt syntetiske østrogener sammenlignet med EE2.  
(egen tabel efter Christensen et al.2002c).  
-/ minus i rubrikkerne er ensbetydende med at østrogenet ikke findes på denne form. 
g/døgn Udskillelse 
af naturligt 
østrogen 
Udskillelse af 
syntetisk østrogen 
efter hormonterapi 
Udskillelse af 
antikonceptionelle 
hormonmidler 
Total 
udskillelse 
Kg/år  
E2 53,1 15,5 - 68,7 25 
E1 23,3 12,3 - 35,7 13 
EE2 - - 3,2 3,2 1,2 
 
Østrogen E1 E2 
Udskillelse under normale forhold kun 
gennem urin 
7µg 2,4µg 
Samlet udskillelse under normale forhold 
(urin og fæces). 
8,0µg 3,5µg 
Udskilles under graviditet 600µg 259µg 
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Som illustreret i skemaet, stammer den største koncentration af udskilt steroidøstrogen fra E1 
og E2 som både naturligt samt syntetisk østrogen. En udskillelse der sammenlignet med det 
syntetiske østrogen EE2, er henholdsvis 11 og 21 gange større end udskillelsen af EE2.  
     Af skemaet kan det endvidere ses at der udskilles langt større koncentrationer af E1 og E2 
på syntetisk form, end EE2. Dermed antages det er der produceres og anvendes langt større 
mængder af syntetisk produceret E1 og E2 end EE2.   
     Sammenlignet med flere kemiske stoffer kan det virke som små mængder af steroidøstrogen 
der årligt udledes til miljøet. Men hvis der yderligere sammenlignes med effekter, skal der langt 
mindre koncentrationer af steroidøstrogen til at medføre effekter såsom kønsforstyrrelser på 
fisk (Andersen 2002b; Ingerslev et al. 2003), i forhold til de fleste kemiske stoffer.  
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3.3 Spredningsveje 
For at kunne finde frem til de væsentligste udledninger af steroidøstrogen og efterfølgende 
kunne vurdere, hvilke miljøer der er relevante at undersøge i forhold til den senere 
risikovurdering, er det nødvendigt at finde frem til steroidøstrogenernes spredningsveje. Disse 
er illustreret i nedenstående figur 10.       
Fig. 10 Steroidøstrogeners mulige spredningsveje. 
Figuren illustrerer de naturlige og syntetiske steroidøstrogeners mulige spredningsveje, hvor de blå kasser og grå 
pile illustrerer den største spredning. For de syntetiske steroidøstrogener står husholdningen for den største 
spredning af steroidøstrogen, som er gennem indtagelse af eksempelvis p-piller. Disse vil efterfølgende blive 
udskilt sammen med de naturlige østrogener til spildevandet. Hvor de ledes til rensningsanlægget. På 
rensningsanlægget kan de enten spredes med slam eller som beskrevet i litteraturen ende i den akvatiske recipient 
(egen illustration).    
  Syntetiske steroidøstrogener/ 
          E1, E2 og EE2
           Husholdning 
  
Mennesker/ naturlige   
steroidøstrogener  
     E1 og E2  
Spildevand
Produktion Affald
Luft
Rensningsanlæg
Renset
Spildevand
Akvatisk recipient
SlamAfbrænding
Terrerisk
Recipient
Nedsivning
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Ovenstående figur illustrerer E1, E2 og EE2´s spredningsvej, hvor de blå kasser og mørkegrå 
pile illustrerer den største spredningsvej. Som det ses af figuren kan de syntetiske 
steroidøstrogener spredes fra henholdsvis produktion og husholdning. Spredningen fra 
produktionen er ganske lille og stammer fra rensning af produktionskar, uheld mm., og da 
størstedelen af produktionen af hormoner produceres i udlandet vurderes denne som værende 
ubetydelig i forhold til de observerede effekter. Derimod stammer den største udledning af 
syntetisk steroidøstrogen i miljøet fra husholdning, ved kvinders indtagelse af 
hormonpræparater. Efter optagelse vil disse sammen med de naturlige østrogener blive udskilt 
til spildevandet, hvor en stor del efter endt spildevandsrensning vil blive ført med det rensede 
spildevand til den akvatiske recipient.      
Da der ikke sker en fuldstændig nedbrydning på rensningsanlægget, må det endvidere 
forventes at en del af steroidøstrogenerne vil bindes til slammet, som efterfølgende afbrændes 
eller ender i de terrestriske recipienter, hvor det der ikke deponeres spredes på markerne. I 
begge tilfælde (ved deponering og spredning) er der risiko for at en del vil ende i den akvatiske 
recipient gennem nedsivning.      
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3.4 Koncentrationsniveau af steroidøstrogener i spildevand  
Af det foregående afsnit omkring steroidøstrogeners spredningsveje, sås det at den største 
spredning af steroidøstrogener stammer fra husholdningen, hvor steroidøstrogenerne via 
spildevand ledes ud i det akvatiske miljø. I dette afsnit undersøges det efterfølgende, hvor store 
koncentrationer af steroidøstrogener der findes i spildevand. De fundne koncentrationerne vil 
blive anvendt i den senere risikovurdering, hvor de indgår i risikobrøken PEC/PNEC (jævnfør 
afsnit 5.4).   
   Koncentrationsniveauet af detekterede steroidøstrogener i spildevand er internationalt meget 
varieret, jævnfør nedenstående tabel.  
Tabel 4. Oversigt over fundne koncentrationer af E1, E2 og EE2 i 
spildevandsudløb i en række lande (Andersen et al. 2002). 
Nd: Ikke detekteret 
Af undersøgelsen foreligger der ingen målinger af koncentrationen af E1 i USA.  
ØSTROGEN MIN. KONC. NG/L MAX. KONC. NG/L 
Canada E1 
E2 
EE2 
<1 
<1 
<1 
48 
 6 
42 
England E1 
E2 
EE2 
1 
1 
<0,2 
80 
50 
7 
Holland E1 
E2 
EE2 
<0,5 
<0,6 
<0,2 
47 
12 
7,5 
Italien E1 
E2 
EE2 
2,5 
0,35 
<0,3 
82,1 
3,5 
1,7 
Tyskland E1 
E2 
EE2 
<1 
<1 
<1 
70 
3 
15 
USA E2 
EE2 
nd 
nd 
3,7 
0,76 
Århus amt E1 
E2 
EE2 
0,3 
0,6 
<1 
6,1 
2,5 
4,7 
Storkøbenhavn E1 
E2 
EE2 
<1 
<1 
4,9 
63 
11 
7,0 
Ved at sammenligne de maksimale koncentrationer af steroidøstrogen landene imellem ses en 
klar tendens til større koncentrationer af E1 i forhold til E2 og EE2. Dette ses bl.a. tydeligt i 
Storkøbenhavn, hvor der er detekteret en koncentration på 63ng/l E1, sammenlignet med 
koncentrationerne af E2 og EE2 på henholdsvis 11,0 og 7,0ng/l. 
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   Koncentrationen af E1 i Storkøbenhavn er over 10 gange højere end koncentrationen af E1 i 
Århus amt. Den maksimale koncentration af E2 og EE2 er ligeledes større i København end 
Århus. Dette kan skyldes at København har flere indbyggere end Århus og tilledningen derfor 
vil blive større. Det er dermed også antageligt at graden af intersex hos fisk må være betydelig 
højere i København end Århus amt, om end en sådan undersøgelse endnu ikke er foretaget. 
Forskellen i mængden af EE2 kan da også skyldes en række forskellige faktorer såsom at 
undersøgelserne er foretaget på forskellige årstider23, konstruktionen af rensningsanlæggene er 
forskellige, samt forskellige målemetoder. 
     Men ved en yderligere sammenligning af de maksimale koncentrationer i København med 
koncentrationerne fra de internationale undersøgelser, ses der en god overensstemmelse hvor 
København ligger på niveau med de andre undersøgte lande. Derimod ligger koncentrationen af 
E1 i Århus, langt under gennemsnittet. Af undersøgelser foreligger der ikke målinger af E1 i 
USA, hvorved det ikke er muligt at foretage en sammenligning her.        
Som det kan ses af tabellen ligger koncentrationen af E2 forholdsvis højt i Storkøbenhavn, 
hvor den kun ligger større i England og Holland. Også her er den maksimale detekterede 
koncentration i Århus amt mindre end i de andre lande.       
For EE2 som betegnes som det mest potente af de tre østrogener placerer den maksimale 
fundne koncentration i Stor København lige under gennemsnittet med en koncentration på 7,0 
ng/l. De detekterede koncentrationer af EE2 er mindst i USA og højest for Canada.  
     En videre sammenligning af de effekter, der er observeret i England, med de danske 
undersøgelser fra Århus, viser en langt større grad af effekter i de engelske undersøgelser 
(Andersen 2002 b), det stemmer overens med de fundne koncentrationer fra tabellen, hvor det 
ses at spildevandsbelastningen er mindre i Århus end England. Dette kan skyldes at der er 
forskel på recipienterne, en omstændighed som bl.a. har indflydelse på fortyndingsfaktoren. 
Desværre oplyses der ikke om lokaliteten for den engelske undersøgelse - en ellers vigtig faktor, 
da det kan have stor betydning, om det er i et område med stor befolkningstæthed, i og med det 
giver en større udledning.     
     
                                                
23
 Undersøgelser viser bl.a. at der sker en mindre nedbrydning om vinteren i forhold til forår og sommer. 
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Oprensning beregnet ved brug af QSAR
I det følgende er QSAR anvendt til beregning af den procentvise oprensning på renseanlægget, 
se nedenstående tabel.   
Tabel 5. Den procentvise fjernelse af henholdsvis E1, E2 og EE2 ved bionedbrydning, 
slamabsorbtion, udslip til atmosfæren (beregnet vha. EPIWIN/QSAR). 
Østrogen E1 E2 EE2 
Samlet bionedbrydning i % 0,13 0,32 0,22 
Samlet slamabsorption (%) 6,83 30,20 17,29 
Samlet udslip til atmosfæren  i % 0,00 0,00 0,00 
Total fjernelse af østrogen ved spildevandsrensning  6,96 30,52 17,51 
Ud fra ovenstående tabel ses det at, det kun er forholdsvis små mængder af steroidøstrogen der 
fjernes ved spildevandsbehandling. Værst ser det ud for E1, der har den mindste nedbrydning i 
spildevand med en fjernelse på kun 6,96 %. Til gengæld er det det mindst potente af de 3 
østrogener, hvorved risikoen er mindre end for E2 og EE2.  
     E2 har den største nedbrydningsprocent i renseanlæg med en fjernelsesprocent på 30,5. Det 
svarer til næsten det dobbelte af EE2 (17,52 %).  
     Da EE2 kan medføre effekter i vandmiljøet ved små koncentrationer en samlet fjernelse på 
under 20 % alt for lidt i forhold til effekterne, hvormed det optimale vil være en total fjernelse.  
Koncentrationsniveau i overfladevand 
Steroidøstrogener i overfladevand er internationalt fundet i nedenstående koncentrationer.   
Tabel 6. Koncentrationen af steroidøstrogener 
i overfladevand (Christensen et al 2002b).  
Østrogen Koncentration i ng/l 
E1 0,05-15,5 
E2 <0,1-3,4 
EE2 <0,053-30,8 
Som det ses af ovenstående tabel 6 er der meget stor variation i de detekterede koncentrationer af 
steroidøstrogen internationalt det fremgår ikke af kilden i hvilke recipienter disse er detekterede, 
og det har ikke været muligt at finde en mere fyldestgørende kilde. Men af tabellen ses det af de 
maksimale koncentrationer er på et niveau hvor de vil kunne medføre effekter såsom intersex hos 
fisk.  
 Side 32 af 112
3.5 Nedbrydning af steroidøstrogener i miljøet 
Den viden der findes omkring steroidøstrogeners skæbne i miljøet, er meget begrænset 
(Holthausk et al. 2002). De få undersøgelser der er foretaget viser dog alle, at 
steroidøstrogenerne er persistente i miljøet (Shore et al. 1999). I 1943 blev de første 
undersøgelser af steroidøstrogeners nedbrydelighed lavet af Zondek et al. 1943, som fandt at 
steroidøstrogener er svært persitente, og ikke nedbrydes af mikroorganismer i hverken fæces 
(efter udskillelse) eller jord (ved spredning). Dette stemmer overens med en nyere undersøgelse 
foretaget af Shore et al., der ved en undersøgelse i Tel Aviv, Israel fandt at steroidøstrogener er 
persistente i vandmiljøet. (Shore 1993).  
     I Danmark har undersøgelser af steroidøstrogeners nedbrydning i miljøet påvist, at det 
syntetiske østrogen EE2, er mere tungt nedbrydeligt i både vandfasen og sedimentet end E1 og 
E2 (Christensen 2002b). 
Bionedbrydelighed24 
Steroidøstrogeners bionedbrydelighed er afgørende for, hvorvidt de bliver fjernet fra spildevand 
ved spildevandsbehandlingen på rensningsanlægget, eller om de bliver udledt med det 
behandlede spildevand, og evt. ophobes i miljøet (Madsen et al. 2000). Tests viser at EE2 
nedbrydes langsommere end E1 og E2 på renseanlæg, da ethinylgruppen beskytter området, 
hvor den primære nedbrydning af E2 starter.  
   Da steroidøstrogener har en log Kow >4, vil de betegnes som lipofile. Det vil almindeligvis 
betyde at de binder sig til spildevandsslammet, og dermed ikke bliver videreført til recipienten 
med det rensede spildevand25. For steroidøstrogenerne forholder det sig anderledes, da de ved 
optagelse i kroppen vil blive koblet til et glucoronsyremolekyle, der gør hormonet inaktivt, 
jævnfør afsnit 3.2 (Ingerslev et al. 2003; Jürgens 2002) Herved hæves hormonets 
vandopløselighed med 50 gange så kroppen nemmere kan skille sig af med stofferne (Ingerslev 
et al. 2003). I råt spildevand vil steroidøstrogener, derfor udpræget findes i ikke østrogene 
forbindelser som er de inaktive konjugater, som kroppen danner for at lette udskillelsen. Ved 
rensning bliver disse forbindelser spaltet ved abiotisk hydrolyse og enzyamisk af bakterier, 
hvorved den østrogene aktivitet genvindes og stofferne atter genoptager deres oprindelige form 
(lipofile), se nedenstående figur (Andersen 2004). Imidlertid kan der ske en reaktivering på 
renseanlægget, hvis de bakterier/ mikroorganismer, der skal være med til at nedbryde stofferne 
i stedet fraspalter gluconidet så hormonet reaktiveres. Tidspunktet for denne fraspaltning er 
                                                
24
 Bionedbrydelighed betegner et organisk stofs evne til at blive nedbrudt i biologisk processer. 
25
 Afhængder dog også af koncentrationsniveau, opholdstid mm. 
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afgørende for østrogenets nedbrydning. Hvis gluconidet allerede bliver fraspaltet i kloakken vil 
steroidøstrogenerne blive nedbrudt på rensningsanlægget. Hvorimod en senere fraspaltning i 
selve renseanlæggets vil forhindre en nedbrydning, og hormonet vil findes i det behandlede 
spildevand (Ingerslev et al. 2003).     
Figur 11 Spaltning af østrogen -glucoronid der ofte sker ved rensning, 
hvorved østrogenet kommer tilbage til sin oprindelige form og hormonets 
østrogenaktivitet genvindes (Fra Andersen 2004).    
       Figur 12 Human udskillelse af steroidøstrogener          
For at lette udskillelsen af steroidøstrogen, påkobles et gluconidmolekyle, herefter mister steroidøstrogenet 
sin østrogene effekt, og vil med urin ledes til rensningsanlægget, hvor molekylet fraspaltes. Efter fraspaltning 
er steroidøstrogent tilbage på sin oprindelige form, og kan hermed ved udledning til det akvatiske miljø 
påvirke de organismer der lever der (efter Andersen 2004)..    
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3.5.2 Halveringsforhold 
En beregning af steroidøstrogeners halveringstid med ilt tilstede viser at EE2 med en 
halveringstid på 28 dage er ca. 10 gange længere om at halveres end naturlige østrogener (se 
nedenstående tabel).  
Med ilt  
Tabel 7. Steroidøstrogeners halveringstid med ilt under samme i 
inkubationsforhold  (Christensen  et al. 2002b) 
Østrogen E1 E2 EE2 
Halveringstid (gennemsnitlig) dage 3,0 2,8 28 
I iltfrie sedimenter er der risiko for at steroidhormonerne bliver akkumuleret. E2 vil 
forholdsvist hurtigt omsættes til E1, men herefter sker omsættelsen meget langsomt, hvis der 
overhovedet sker en omsætning. EE2 nedbrydes langsomt eller slet ikke. (Christiansen et al. 
2002b). 
3.5.3 Vandopløselighed 
Hvorvidt steroidøstrogener bundfældes med spildevandsslam afhænger af deres 
lipofile/hydrofile egenskaber. Jo mere tungopløseligt og lipofilt et stof er, des mere vil det 
bundfældes. Steroidøstrogener har en forholdsvis lav vandopløselighed som vha. QSAR er 
beregnet til at være 146,8mg/l for E1, 116,4 mg/l for EE2 og 81,97mg/l for E2, der er dermed 
stor sandsynlighed for at de vil bundfældes i slammet.  
3.6 Bioakkumulering i miljøet 
Undersøgelser omkring steroidøstrogeners bioakkumulerbarhed viser alle at steroidøstrogener 
med en log Kow > 3, må anses som bioakkumulerbare, se nedenstående tabel.  
Tabel 8. Forskellen i Log Kow  værdierne ved anvendelse af tre forskellige kilder.        
Østrogen E1 E2 EE2(Log Kow) Kilde 
3,13 4,01 4,12 Egen modellering QSAR, 2004 
  - 3,1 3,9 Holthaus et al. 2002 Log Kow 
4,1 4,01 4,2 Geyer 2002 
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På trods af forskellene i ovenstående værdier kan det for alle tre undersøgelser konkluderes, at 
E1, E2 og EE2 er bioakkumulerbare. Dette bekræftes af en undersøgelse der påviser, at stoffer 
med en molekylær masse over 700g/mol bliver optaget langsomt i fisk, pga. 
cellemembranstrukturen i disse. Det er dermed usandsynligt at disse vil bioakkumuleres 
signifikant i fisk, uanset Log Kow (EC 2003). Da steroidøstrogenerne har en molekylær vægt der 
ligger på 270,37g/mol for E1, 272g/mol for E2 og 296,41 g/mol for EE2, vil de kunne optages i 
fisk og uden begrænsninger af optaget. 
Samtidig viser en engelsk undersøgelse at ved en bundfældelse af E2 og EE2, dog afhængig af 
biotilgængeligheden vil de bentiske organismer være mere eksponeret for E2 og EE2 end 
fritsvømmende organismer. Da stofferne ofte vil være i et anaerobt miljø, med lille nedbrydning 
i forhold til det frie vandmiljø (Holthaus et al. 2002).  
3.7 Økotoksicitet 
3.7.1 Steroidøstrogenernes akutte effekter 
For at kunne vurderer, hvilke risici steroidøstrogenerne udgør i vandmiljøet, er det nødvendigt 
at undersøge deres giftighed i vandmiljøet, og overfor de organismer der lever der. Denne 
giftighed angives med en EC5026 (effect concentration) eller LC5027 (lethal concentration) 
værdi, og kan efterfølgende anvendes til at beskrive, hvorvidt steroidøstrogenerne kan betegnes 
som meget giftigt , giftigt  eller skadelig (se nedenstående skema) (Pedersen 1998).   
Tabel 9. Opdelingen af toksicitet ved forskellige koncentrationer (MST 2001) 
MEGET GIFTIG:  
EC50 ELLER LC50  1 MG/L 
GIFTIG 
EC50 ELLER LC50: 1-10MG/L 
SKADELIG 
EC50 ELLER LC50: 10-100MG/L 
Der er foretaget ganske få undersøgelser af steroidøstrogeners akutte effekter. Der er heraf kun 
fundet forsøg med EE2 (se nedenstående tabel).   
                                                
26 EC50 angiver den koncentration af steroidøstrogenet der skal til for at give en effekt på 50 % af 
forsøgsorganismerne. Det kan være effekter såsom hæmning af vækst hos alger eller en hæmning af krebsdyrs 
mobilitet. 
27 LC50 betegner den koncentration, der skal til for at halvdelen af forsøgsorganismerne dør, efter en kortvarig 
eksponering som typisk vil være 72 timer for alger, 48 timer for krebsdyr og 96 timer for fisk 
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Tabel 10.  Akutte toksicitetsforsøg med EE2 på henholdsvis Dafnie og fisk (fra Kalbus 
1997) 
Dafnie EC10= 3,2 mg/l 
EC50= 5,7 mg/l 
Feathead minnows  (48 timer) NOEC=3,0mg/l  
EC50= 6,4mg/l 
Akut
Regnbueørred  (96 timer) LC50 =1,6 mg/l 
Som det ses af tabel 10 er der foretaget tre akutte toksicitetsforsøg på henholdsvis fisk og 
dafnier. Af tabellen ses det at EC50 for henholdsvis dafnier og fisk ligger meget ens med 
koncentrationer på 5,7 mg/l for dafnier og 6,4 for fisk ved 48 timer. Ved en 96 timers test på 
regnbueørreder, der er kendt for at være særdeles sårbare overfor EE2 ses en dødelig effekt for 
50 % af fiskene ved kun 1.6 mg/l, hvorved det kan konstateres at eksponeringstiden er en vigtig 
faktor idet der skal langt mindre koncentration end ved EC50.   
3.7.2 Steroidøstrogeners sublethale28 effekter 
Størstedelen af de observerede effekter fra steroidøstrogener er sublethale effekter såsom 
reproduktionsskader hos fisk. Undersøgelser viser endvidere, at der skal meget små 
koncentrationer af henholdsvis E1, E2 og EE2 til at give reproduktionsskader hos fisk (se 
nedenstående skema). Som tidligere nævnt anses EE2 som det mest potente hormon af 
steroidhormonerne. Dette bekræftes af tallene i Andersen et al.´s undersøgelse der viser at der 
kun skal en koncentration på 0.03 ng/l EE2 til at påvirke fisks reproduktionsevne ved 
kønsskifte. Til sammenligning skal der koncentrationer på 8 og 0,5 ng/l til for henholdsvis E1 
og 17 -E2 for samme effekt (Andersen et al. 2002). Sammenholdes dette med de fundne 
koncentrationer i udløbsvand i Stor København og Århus amt fra tabel 4, ses det at der er risiko 
for følgende effekter 
Tabel 11. Tabel over detekterede koncentrationer af steroidøstrogener sammenholdt med 
koncentrationer for effekt (Andersen 2004). 
    LOEC E1 E2 EE2 
Konc. af steroidøstrogen for effekt  8ng/l 0,5  0,03  
Århus amt Max: 6,1 Max: 2,5 Max: 4,7 
Stor København Max: 63 Max: 11 Max: 7,0 
                                                
28
 Sublethale effekter: ikke dødelige effekter 
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Som det ses af tabellen er de fundne koncentrationer af E1 i Århus amt under 8 ng/l, hvorved 
koncentrationen af E1 ifølge skemaet ikke udgør nogen risiko. I Stor København er den 
maksimale udløbskoncentration til gengæld på 63ng/l, og dermed næsten 8 gange højere, end 
det der skal for effekt. Også for E2 og EE2 er de maksimale koncentrationer i henholdsvis 
Århus og København på et niveau, der kan medføre reproduktionsforstyrrelser hos de fisk, der 
lever i de områder, hvor prøverne er taget. Koncentrationerne er dog taget i spildevandsudløb 
og der vil ske en yderligere opblanding, hvorved koncentrationerne reduceres.  
     Christensen et al. har i 2002 analyseret de østrogene koncentrations niveauer der vil udløse 
forskellige effekter i form af henholdsvis blommeprotein, intersex eller andre effekter på 
testikler hos fisk (Christensen 2002b) jævnfør nedenstående tabel 12.  
Tabel 12. Oversigt over de koncentrationer af steroidøstrogen, der kan medføre dannelse af 
blommeprotein, intersex eller andre testikeleffekter (Christensen et al. 2002b).  
÷: ikke foretaget 
Østrogen LOEC til dannelse 
 af blommeprotein 
(ng/l) 
LOEC for udvikling  
af intersex (ng/l) 
LOEC der bevirker 
 andre testikeleffekter29  
(ng/l) 
E1 10 30    ÷ 
E2 5 10   10 
EE2 0,1 0,6 >10 
Ved at sammenligne koncentrationerne fra Århus Amt og Storkøbenhavn med de 
koncentrationer der skal for at fisk danner blommeprotein, ses det af nedenstående tabel at de 
fundne koncentrationer af E1 i Århus amt ikke vil kunne medføre dannelse af blommeprotein. 
Til gengæld er der i Storkøbenhavn med en maksimal koncentration på 63ng/l stor risiko for at 
en del af fiskene i dette område vil have dannet blommeprotein. Dette gælder også for intersex, 
hvor der skal 30 ng/l til dannelse af denne reproduktionsskade.  Koncentrationen af E2 i Århus 
udgør ingen risiko for effekt. Hvor koncentrationerne i København er dobbelt så høj, som det der 
skal til at udløse dannelse af blommeprotein. For EE2 er den maximale koncentration fundet i 
Århus 47 gange større, end det der skal til for at medføre effekt, hvor de i København er endnu 
højere (se nedenstående tabel).  
                                                
29
 andre testikeleffekter: ex. hæmning af normale hanlige kønsceller; og/eller tilstedeværelse af større andel af for 
tidligt stadier af kønsceller eller forekomst af nedbrudte kønsceller 
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Tabel 13. Oversigt over fundne koncentrationer af steroidøstrogener samt den 
koncentration der for at hanfisk begynder at danne blommeprotein eller intersex. 
Østrogen  E1 E2 EE2 
LOEC(ng/l) til dannelse af blommeprotein 10 5 0,1 
LOEC (ng/l) til dannelse af intersex  30 10 0,6 
Maksimale koncentration i Århus amt  6,1 2,5 4,7 
Maksimale koncentration i Storkøbenhavn  63 11 7,0 
Som anført i tabel 18 skal der en koncentration på 10-50 ng/l E2 til for at fisk udvikler andre 
testikeleffekter. Dette er en mulighed i Stor København, hvor der er fundet en koncentration af 
E2 på 11ng/l, så her er der risiko for denne effekt. 
Ovenstående tabel 13 viser de potentielle risici der kan opstå ved steroidøstrogener udledt til 
miljøet, ved en sammenligning af effekter med koncentrationsniveauet i miljøet. Og der er der 
er flere parametre der skal tages stilling til såsom opblanding i recipienten.  
For at få et mere nøjagtigt billede at steroidøstrogenernes effekter på fisk er det nødvendigt at 
foretage laboratorieforsøg hvor forholdene kan genskabes under kontrollerede forhold. Gennem 
de seneste 10 år er der udført forsøg på fisk eksponeret for steroidøstrogener, og det har dermed 
været muligt at bestemme koncentrationsgrænserne for, hvornår specifikke effekter 
forekommer for forskellige fiskearter for henholdsvis E1, E2 og EE2.  Disse forsøg er samlet i 
nedenstående tabel 14 som viser en oversigt over foretagne laboratorieforsøg med fisk 
eksponeret for steroidøstrogener gennem de seneste 10 år.  I oversigten sammenlignes LOEC 
og NOEC med forskellige endpoint og testorganismer.  
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Tabel 14. NOEC og LOEC ved laboratorieforsøg foretaget på forskellige fiskearter. Den laveste NOEC ved 
langtidsforsøg for hver af de tre steroidøstrogener er markeret med gult for senere anvendelse i risikovurderingen 
(egen tabel).  
 ÷ = ikke bestemt 
Stof Fiskeart Parameter/ 
endpoint 
LOEC 
(ng/l) 
NOEC  
(ng/l) 
Kilde 
E1 AmerikanskElritse 
Amerikansk Elritse 
Fathead minnow  
Regnbueørred 
Regnbueørred 
Regnbueørred 
Medaka 
Vtg30 
Gonade vægt 
Testicular growth  
Vtg  
Vtg  
Vtg 
Intersex  
31,8 
317,7 
318 
50 
3,3 
3,2 
10 
9,9l 
99,3 
÷ 
25 
0,731 
÷ 
÷ 
Panter et al. 1998 
Panter et al. 1998 
Panter et al. 1998 
Routhledge et al. 1998 
Thorpe et al. 2003 
Young et al. 2002 
Metcalfe et al. 2001 
E2 Amerikansk Elritse 
Amerikansk Elritse 
Fathead minnow 
Japanese Medeka 
Japanese Medeka 
Japanese Medeka  
Regnbueørred 
Regnbueørred 
Regnbueørred 
Regnbueørred 
Skalle 
Stickleback 
Zebrafisk 
Vtg 
Gonade vægt 
Testikel forandringer 
Begyndende intersex 
intersex 
totalt kønsskifte 
vtg 
vtg  
vtg 
vtg 
vtg 
Intersex 
Vtg 
100 
320 
136 
10 
100 
100ng/l  
4,7 
7,9 
10 
14 
100 
1000 
21,4 
÷ 
32 
100 
68 
1 
10 
÷ 
2,3 
4,9 
1 
4,8 
10 
12,9 
Panter et al. 1998 
Panter et al. 1998 
Miles-Richardson 1999 
Metcalfe 2001 
Metcalfe 2001 
Young et al. 2002 
Thorpe et al.  2001 
Thorpe 2002 
Routhledge et al. 1998 
Thorpe et al.  2003 
Routhledge et al. 1998 
Hahlbeck et al. 2004 
Rose ét  al  2002 
EE2 Amerikansk Elritse 
Amerikanske Elritse 
Japanese Medaka 
Karpe 
Regnbueørred 
Regnbueørred 
Regnbueørred 
Sheepshead minnow 
Stickleback 
Zebrafisk 
Zebrafisk 
Zebrafisk 
Zebrafisk 
Zebrafisk 
Ændring i Pop. udv. 
Vtg, sex differention 
fuldstændigt 
kønsskifte  
Vtg 
Vtg 
Vtg 
Vtg 
Testikel forandringer 
Intersex 
Vtg 
Vtg 
Gonade forandring 
Vtg 
Vtg 
3,1 
4 
100 
10 
0,1  
1 
1 
2 
50 
1,1  
1,7 
3 
2,5 
2,97 
0,8 
1 
÷ 
1 
÷ 
0,132 
0,2 
0,2 
÷ 
0,8 
÷ 
÷ 
÷ 
0,8 
Scholz et al. 2000 
Lange et al. .2001 
Scholz et al. 2000 
Purdom et al. 1994 
Purdom et al. 1994 
Purdom et al. 1994 
Thorpe et al. 2003 
Zillioux 2001 
Hahlbeck 
Duis et al. 2002 
Segner et al. 2003 
Segner et al. 2003 
Isilinger  et al. 2001 
Rose  ét  al  2002 
Af tabellen ses det at der er stor forskel i effektkoncentrationerne alt efter de forskellige 
fiskearter. Regnbueørrederne ser umiddelbart ud til at være den mest følsomme fiskeart (af de 
undersøgte) med effekter i form af dannelse af vitellogenin hos hanner ved meget små 
koncentrationer. Det ses dog af tabellen at der er store forskellige på de LOEC med samme 
endpoint. Eksempelvis viser Routhledges forsøg med regnbueørreder eksponeret med E1 
dannelse af vitellogenin ved en LOEC på 50ng/l (Routhledge et al. 1998), hvor Thorpe og 
Young til sammenligning har fundet frem til henholdsvis 3.3 ng/l (Thorpe et al. 2003) og 3,2 
                                                
30
 Vtg: Vitellogenin 
31
 Denne NOEC er ikke markeret, da den er fremkommet ved et korttidsforsøg og derfor ikke kan anvendes i den 
senere risikovurdering 
32
 0,1 er fremkommet ved korttidsforsøg, og kan derfor ikke anvendes i risikovurderingen 
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ng/l (Young et al. 2002). Ved en sammenligning af LOEC for de tre østrogener ses dog en 
generel tendens til EE2 som det mest potente af de tre steroidøstrogener.    
Forsøg på andre organismer end fisk
Undersøgelser omkring steroidøstrogeners effekter på andre organismer end fisk er meget 
begrænsede. Der er dog foretaget få reproduktionsforsøg med EE2, se nedenstående tabel 15.  
Tabel 15. Forsøg med EE2 på henholdsvis alger og dafnier, (Kalbus 1997). 
Forsøg Forsøgsorganisme EC/LC-værdi 
Reproduktions test  Alge 
(langtidsforsøg) 
EC10 = 0,054mg/l 
EC50 = 0,84mg/l 
Dafnie NOEC = 0,01mg/l 
EC10 = 0,0125mg/l 
EC50 =0,105 mg/l 
Af tabel 15 ses det at EE2´s effekter på henholdsvis alger og dafnier er testet ved anvendelse af 
EC10/50, der er endvidere anvendt NOEC33 for dafnier. Ved forsøget var der effekt på 10 % af 
algerne ved en koncentration på 0,054 mg/l. Hvor en koncentration på 0,84 mg/l medførte 
effekter i form af vækstreduktion på 50 % af algerne. Samme test foretaget på dafnier viste en 
NOEC ved en koncentration på 0,01mg/l. en lille forøgelse af koncentrationen til 0,0125mg/l 
gav en effekt på 10 % af dafnierne. EC50 kunne observeres ved en koncentration på 0,105 mg/l. 
Ved en sammenligning med den akutte test fra tabel 10 ses det at der skal større koncentrationer 
til for effekt, med EC10 på 3,2 mg/l, og EC50 på 5,7 mg/l for dafnierne. Det har kun været muligt 
at finde et enkelt forsøg foretaget med E2 på andre organismer end fisk. Forsøget er foretaget i 
Tyskland og viste EC50 - værdi på 500µg/l ved eksponering af alger, se nedenstående tabel 16.   
Tabel 16. Forsøg med E2 på algevækst (Kalbus 1997). 
Forsøg med E2 Forsøgsorganisme EC-værdi/LC-værdi 
Hæmning af algevækst Alge/Medicago 
Sathria 
EC50= 0,5mg/l 
  
   Ved at overføre forsøgsresultaterne fra tabel 10, 15 og 16 i et skema over toksicitet ses det at 
EE2 kan betegnes som meget giftigt overfor alger ved en reproduktionstest, og giftig overfor 
                                                
33
 No observed effect concentration 
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dafnier ved både den toksiske samt reproduktionstesten. Hvor E2 vil blive betegnet som meget 
giftigt overfor alger, se nedenstående tabel.  
Tabel 17.  E2 og EE2 toksicitet overfor henholdsvis alger og dafnier.   
Meget giftig: 
EC50 eller LC50  1 mg/l 
Giftig:
EC50 eller LC50: 1-10mg/l 
Skadelig:
EC50 eller LC50: 10-100mg/l 
Alger: 0,84mg/l (EE2) 
Alger: 0,5mg/l (E2) (langtidstest) 
Dafnier  
Reproduktionstest:0,105mg/l 
(EE2) (langtidstest) 
Akut test:5,7mg/l (EE2) 
-  
Af tabel 18 ses en sammenligning af dosis og end points for de tre steroidøstrogener. 
Tabel 18. Forsøg med steroidøstrogener i vandmiljøet. 
Østrogen Koncentration Effekt 
E1 10ng/l 
30ng/l  
dannelse af blommeprotein 
udvikling af intersex 
E2 5ng/l 
10ng/l 
10-50ng/l 
dannelse af blommeprotein 
udvikling af intersex 
forskellige testikeleffekter34 
EE2 0,1ng/l 
0,1ng/l 
0,6ng/l 
dannelse af blommeprotein 
udvikling af intersex 
ændret kønsratio, forskellige testikeleffekter 
I dette afsnit er det eksisterende vidensgrundlag omkring steroidøstrogener og deres opførsel i 
miljøet blevet præsenteret. Overordnet har der været stor mangel på forsøgsdata omkring 
effekter på andre organismer end fisk, samt data om deres nedbrydning i miljøet, hvilket har 
gjort det nødvendigt at anvende QSAR- computermodellering. 
   Af afsnittet ses det at den største udledning af steroidøstrogener stammer fra gravide kvinder, 
samtidig gøres der rede for at de ikke udgør en direkte risiko ved humanudskillelse, men det 
derimod er efter oprensning, hvor de atter er på deres aktive form, at de udgør en miljømæssig 
risiko. At steroidøstrogenerne udgør en potentiel risiko er blevet bekræftet gennem kapitlet, hvor 
der er gjort rede for at E1, E2 og EE2 alle er persitente i miljøet, og har en begrænset 
nedbrydning. Af de tre steroidøstrogener har EE2 den laveste nedbrydelighed i både sediment 
som vandfasen, samtidig betegnes det som giftigt overfor alger, dafnier og fisk. E2 har vist sig 
ved forsøg at være mere toksisk overfor alger end EE2 og vil ved Miljøstyrelsens klassificering 
                                                
34
 testikeleffekter: hæmning af alm. udvikling af kønsceller og / eller større andel af tidlige, mindre modne stadier af 
kønsceller eller forekomst af nedbrudte kønsceller. 
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betegnes som værende meget giftigt overfor alger og fisk. Der foreligger desværre ikke data over 
E1 effekter overfor hverken alger og dafnier. Men østrogenet er fundet i meget høje 
koncentrationer i udløbsvand i København, og udgør dermed en stor risiko for forskellige 
reproduktionsforstyrrelser effekter hos fisk.  
     Af de samlede resultater ses at fisk er meget sårbare overfor eksponering af 
steroidøstrogenerne, hvor der ses effekter ved langt mindre koncentrationer end eksempelvis 
alger og dafnier.  Da det er nødvendigt, med forsøgsdata på andre organismer end fisk, vurderes 
det nødvendigt at der foretages forsøg, som kan supplere dette kapitel med yderligere data.    
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Kapitel 4 - Forsøg med steroidøstrogener 
Som det ses af det foregående kapitel er problemstillingen omkring steroidøstrogenernes effekter 
på fisk, velundersøgt med undersøgelser der går mere end 10 år tilbage. Hvorimod de data der 
findes omkring effekter på andre organismer end fisk er meget mangelfuld. Dette illustreres af 
nedenstående tabel der viser en oversigt over hvor få forskellige forsøgsorganismer der findes 
data om, ved forsøg med østrogener.  
Tabel 19. oversigt over forsøgsorganismer 
eksponeret for E1, E2 og EE2 (egen tabel).  
Østrogen E1 E2 EE2 
Organisme Fisk Fisk  
Alger 
Fisk 
Alger 
Dafnier 
Som det ses at tabellen er der for E1 kun foretaget forsøg med fisk. Ud over fisk er der foretaget 
et enkelt algeforsøg med E2. Hvorimod der for EE2, der er den bedst undersøgte af de tre 
østrogener, er foretaget en enkelt reproduktionstest på alger eksponeret med østrogenet, samt to 
forsøg (reproduktions- og akut test) på dafnier. 
For at kunne foretage en risikovurdering er det nødvendigt med yderligere forsøg, der kan sige 
noget om steroidøstrogeners akutte effekter. På baggrund af dette er nedenstående 
eksperimentelle undersøgelser med E1, E2 og EE2 udført.  
Boitox - luminescense: Test på den marine bakteriestamme Vibrio fischeri EC50 og EC 10-
værdier  
Daphnia magna: 48 timers IC5035og IC10 36  værdier.  
Formålet med de ovenstående test er at frembringe data, der kan give et indblik i 
steroidøstrogenernes effekter på andre organismer end fisk. Forsøgene skal i forhold til de 
tidligere kapitler give et indblik i steroidøstrogenernes mere akutte toksiske virkninger, og 
dermed skabe et datagrundlag, der sammen med de allerede foretagne undersøgelser kan 
anvendes i en senere risikovurdering af steroidøstrogener.  
                                                
35
 IC50: Angiver den koncentrationer af steroidøstrogen der skal til for at 50 % af dafnierne bliver immobile 
36
 Ic10: Angiver den koncentration af steroidøstrogen der medfører immobilitet hos 10 % af dafnierne 
 Side 44 af 112
4.1 Biotox  luminescense test 
Biotox - luminescense test er anvendt for at undersøge steroidøstrogenernes effekter overfor 
bakterier ved forskellige koncentrationer, til bestemmelse af koncentration - respons 
sammenhænge, herunder EC50 og EC10. Testen er en korttidstest der anvendes til at teste 
forskellige komplekse blandinger og miljøprøver som f.eks. kemiske stoffer i spildevand, 
overfladevand og jordvand. Den er baseret på lysemmision fra den marine bakterie Vibrio 
fischeri , der som et resultat af en metabolisk reaktion inde i dens celle udsender lys (Kusk 
2003). Påvirkning af bakteriestammen med kemiske stoffer, medfører en reducering af denne 
lysmængde, hvilket kan måles vha. et luminometer. For at kunne måle hvor stor en reducering 
det kemiske stof har medført, måles bakteriernes lysintensitet før tilsætning af stoffet, og igen et 
kvarter efter tilsætning (en nærmere beskrivelse af testen kan ses i bilag nr. 2).  
4.1.1 Testorganisme 
Den testorganisme der anvendes i forsøget er en bevægelig stavformet bakterie kaldet Vibrio 
fischeri . Bakterien findes i havvand, hvor der findes ca. 500 bakterier pr. ml havvand. Hver 
enkelt bakterie udsender et lys som, som når de er samlet i et antal på ca. 10 milliarder pr. ml, 
kan måles. (Skovhus et al. 2001). (En nærmere beskrivelse af metode, beregning af de anvendte 
koncentrationer samt databehandling kan ses i bilag 2).   
4.1.2 Resultater og databehandling  
Østrogen E1 
1.forsøg       2.forsøg 
E2 
1.forsøg       2.forsøg 
EE2 
1.forsøg      2.forsøg 
EC50 10 mg/l  11mg/l  0,6 mg/l 0,25 mg/l 20 mg/l 20 mg/l
37 
EC10  1,5 mg/l  1, 5mg/l  0,5 mg/l   ÷ * 1,5 mg/l  1,5 mg/l  
Da der ikke tidligere er lavet forsøg af denne type med østrogener er sammenligningsgrundlaget 
af resultaterne minimalt.  
   Tidligere foretagne forsøg på fisk påviser EE2 som den mest potente af de tre østrogener. Ud 
fra forsøget har det vist sig at forholde sig anderledes ved en bakterietest, hvor E2 udviser den 
mest potente virkning med en EC50 værdi på mellem 0,25-0,6 mg/l og EC10 på 0,5 mg/l. Med en 
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 Med en EC50 på 20 mg/l som var højere end forventet 
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EC50- værdi på 20 mg/l EE2, skal der dermed op til 80 gange større koncentrationer af EE2 til at 
slå 50 % af bakterierne ihjel sammenlignet med E2  
Ved anvendelse af bakterietest kan det hermed konkluderes at en ranking, af stofferne ser 
således ud: E2>E1>EE2    
Sammenlignes de målte resultater af EC50 for de 3 steroidøstrogener i dette forsøg med de 
tidligere omtalte inddelinger af skadelighed, fra tabel 9  ses det at E1 ligger lige mellem at være 
skadelig og giftig. EE2 kan betegnes som skadelig, hvorimod E2 er meget giftig.  
Tabel 20. Inddeling af steroidøstrogenernes effekter (fra forsøget) efter deres skadelighed.    
Meget giftig:  
EC50 eller LC50  1 mg/l 
Giftig 
EC50 eller LC50: 1-10mg/l 
Skadelig 
EC50 eller LC50: 10-100mg/l 
E2:0,25-0,6 mg/l E1: 10 mg/l E1:11 mg/l 
EE2:20 mg/l 
E2 er det steroidøstrogen der udviser størst giftighed overfor bakterier. Dette afspejler 
nødvendigheden af at foretage test på forskellige organismer, i og med et stof kan reagere 
voldsomt overfor én organisme og nærmest være uskadeligt overfor en anden.  
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4.2 Dafnia magna test 
Testorganisme 
Dafnier er små krebsdyr der lever af at filtrere vandet for bakterier, alger og organisk materiale i 
vandhuller, søer, gadekær mm. I Danmark findes der omkring 70 forskellige arter, hvoraf Dafnia 
magna er den største af Dafnia slægten med plads til op til 70 æg i dens rugehule (Petersen 
1999). Ved gunstige forhold har dafnier en generationstid på 2 uger. En nærmere beskrivelse af 
forsøgsmetode, de anvendte koncentrationer, forsøgsvaliditet samt databehandling kan ses i bilag 
nr. 3  
Figur 13. Illustration af dafnie (Petersen 2004)   
4.2.1 Resultater og databehandling  
Østrogen 24timers test   
Effekt  E1 E2 EE2 
IC10 5mg/l 0,5mg/l 1,5mg/l 
IC50 50,8mg/l  20mg/l 6,5mg/l 
 
        
Østrogen  4 48timers test  
Effekt E1 E2 EE2 
IC10 2mg/l 0,5mg/l 0,5mg/l 
IC50 30mg/l 10,8mg/l 1,5mg/l 
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Tidligere foretagne forsøg med dafnier eksponeret for EE2 har vist en EC10 værdi på 3,2mg/l og 
EC50 på 5,7 mg/l (Kopf 1995). Det omtalte forsøg har dog ikke gjort rede for eksponeringstiden. 
Til sammenligning resulterede dette forsøg i en IC10 på 1,5 mg/l og IC50: 6,5 mg/l ved 
eksponeringen med EE2 i 24 timer. Dvs. at koncentrationen for det omtalte forsøg var over 
dobbelt så høj ved IC10 sammenlignet med dette forsøg, hvorimod IC50 på 6,5 mg/l ligger ganske 
tæt på det omtalte forsøg med en koncentration på 5,7 mg/l  
Efter 48 timer var IC50 faldet til 0,5 mg/l dvs. at den dosis der skal til før 10 % af dafnierne 
bliver immobile bliver 3 gange mindre efter 48 timers eksponering. IC50 faldt efter 48 timer til 
kun 1,5mg/l (over 4 gange). 
   Der er ikke tidligere lavet forsøg af denne type med E1 og E2, hvorfor 
sammenligningsgrundlaget af resultaterne er ikke eksisterende. For E2 var IC10 på kun 0,5, 
hvilket betyder at der mod forventning ses en toksicitet på 10 % af dafnierne ved en mindre 
koncentration end for EE2. Hvorimod IC50 var mere end 3 gange højere end EE2. Efter 48 timer 
var IC10 det samme som ved 24 timer, hvor en mindre koncentrationer var forventet. Til gengæld 
sås som forventet en halvering af koncentrationen ved IC50.   
E1 viste sig som forventet at være dem mindst potente af de tre steroidøstrogener ved 24 timers 
eksponering med en EC10 på 5 mg/l og 2 mg/l efter 48 timer. Og IC50 på henholdsvis 50,8 og 30 
mg/l ved 48 timer.   
Ud fra forsøg med dafnier eksponeret for steroidøstrogener vil en ranking af 
steroidøstrogenerne ser således ud:   
Ved eksponering over 24 timers 
IC10: E2>EE2 >E1  
IC50: EE2>E2>E1  
Ved eksponering over 48 timer
IC10: EE2 = E2 >E1 
IC50: EE2>E2>E1  
Ud fra ovenstående undersøgelse ses det, at der er stor forskel på graden af toksicitet for de tre 
stoffer, hvor E1 udviser den mindst potens ved alle test. Endvidere har eksponeringstiden stor 
indflydelse. 
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4.3 Opsamling og deldiskussion 
Ud fra ovenstående forsøg ses der stor forskel i koncentration/respons forholdende for 
steroidøstrogener. Fra det foregående kapitel sås en klar tendens til EE2, som det mest potente af 
de tre østrogener (bl.a. overfor fisk). Ved forsøg med bakterier eksponeret for steroidøstrogener 
viser sig at det forholder sig omvendt, med EE2 som det mindst potente af de tre østrogener, og 
E1 der udviser større toksicitet end EE2.    
   Ved forsøg med dafnier sås en stor lighed mellem koncentration/respons forholdene for E2 og 
EE2, hvor koncentrationerne viste sig at have stor betydning. Ved effekt på 10 % af dafnierne 
udviste E2 større effekt end EE2 ved 24 timers test, hvor EE2 udviste størst effekter ved EC50 
Ved 48 timers test var EE2 lig med E2 ved EC10, men ved forhøjede koncentrationer udviste 
EE2 størst toksicitet   
Ved sammenligning af tidligere omtalte fiskeforsøg samt de foretagne forsøg fra dette kapitel ses 
følgende:  
  Fisk:          EE2>E2>E1 
Bakterier:  E2>E1> EE2 
Dafnier:     E2= EE2>E1 (EC10) og EE2>E2>E1 (EC50)   
Den store forskel i resultaterne af forsøgsdataene ved eksponering af forskellige 
forsøgsorganismer, bekræfter nødvendigheden af flere test og på flere organismer, ved 
undersøgelse af stoffers effekter i miljøet.  
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Kapitel 5  Risikovurdering af steroidøstrogener 
Som led i besvarelsen af første del af problemformuleringen, hvor det ønskes undersøgt, hvilke 
risici steroidøstrogener udgør i miljøet, udarbejdes en risikovurdering. Denne er lavet på 
baggrund af E1,E2 og EE2 økotoksikologiske profil samt egne forsøgsdata, og tager 
udgangspunkt i EU-kommissionens Technical Guidance Document også kaldet TGD der 
anvendes til risikovurdering af kemiske stoffer i miljøet.   
5.1 Technical Guidance Document  TGD 
I takt med, at der er kommet flere kemiske stoffer på markedet, er der i EU lavet et fælles 
risikovurderingsprogram TGD, med det formål at vurdere og klarlægge de eventuelle risici, 
sådanne stoffer kan medføre. Den internationale koordinering af arbejdet varetages af det 
Europæiske Kemikalie Bureau (ECB), hvor det i Danmark er Miljøstyrelsen, der er den 
kompetente myndighed i forhold til dette arbejde (Personlig kommentar; Nielsen P.J, Mst. 
2004).  
EU-kommissionens TGD er udarbejdet på baggrund af direktiv 93/67/EEC omkring 
risikovurdering af nye kemiske stoffer og forordning nr. 1488/94 om risikovurdering af 
eksisterede stoffer.    
I forordningen henvises der til at TGD´en skal fremstå som en hjælp til de pågældende 
myndigheder med udførelse af risikovurdering af nye og prioriterede eksisterende stoffer (EC, 
2003). TGD´en er ikke juridisk bindende, men ment som en hjælp til de pågældende lande. Det 
er tilladt at anvende andre metoder, såfremt de er videnskabeligt begrundet, og følger 
retningslinierne omkring risikovurdering i forordningen om risikovurdering af kemiske stoffer 
(EC, 2003). Ved brug af risikovurderingsprogrammet kan landene bl.a. få vejledning til: 
Beregning af PEC38 (Predicted Environmental Concentration) og PNEC39 (Predicted No 
      Effect Concentration);  
Udførelsen af en PBT (persistens, bioakkumulation og toksicitet) vurdering; 
Beslutning af strategi for nye test, samt hvordan resultaterne fra disse kan anvendes til 
beregne PEC eller PNEC (EC, 2003).  
   
                                                
38
 PEC: Den koncentration af stoffet, hvorved der forventes at være effekt 
39
 PNEC: Forventede koncentration hvorved der ikke er effekter 
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Ved en miljørisikovurdering vurderes risikoen for miljøet ud fra det undersøgte stofs kilder og 
spredningsveje. Risikovurderingen af steroidøstrogenerne vil foregå ud fra samme metode med 
udgangspunkt i deres spredningsveje, da det ud fra de foregående kapitler vurderes, at de største 
risici ved steroidøstrogener finder sted ved udledningen til miljøet efter spildevandsrensning.  
5.2 Farlighedsidentifikation 
Som det kan ses af oversigten i metodeafsnittet (figur 1) er det første skridt ved en 
risikovurdering at lave en farlighedsidentifikation. I forordning 1488/94 beskrives 
farlighedsidentifikation som:  
Identifikation af de negative virkninger, et stof kan forårsage som følge af sine iboende 
egenskaber (EC, 1488/94 & EC 2003).       
En farlighedsidentifikation har dermed til formål at identificere den fare, som det pågældende 
stof udgør, dette gøres ud fra en undersøgelse af stoffets fysisk/kemiske og toksikologiske 
egenskaber. På baggrund af fareidentifikationen kan stofferne klassificeres med en R- (risiko)-
sætning (se nedenstående tabel).   
Tabel 21 Opdeling af risiko- sætninger ved fareklassifikationer.  
R50/53 Meget giftig for organismer, der lever i vand;  
               kan forårsage uønskede langtidsvirkninger i vandmiljøet 
               EC/LC5040 1mg/l 
               Stoffet er ikke let nedbrydeligt eller log Kow 3,0 (medmindre BCF 100). 
R51/53 Giftig for organismer, der lever i vand;  
               Kan forårsage uønskede langtidsvirkninger i vandmiljøet. 
               1mg/l<EC/LC50 10mg/l 
               Stoffet er ikke let nedbrydeligt eller log Kow 3,0 (medmindre BCF 100) 
R 52/53 Skadeligt for organismer, der lever i vand;  
               Kan forårsage uønskede langtidsvirkninger i vandmiljøet. 
               10mg/l<EC/LC50 100mg/l 
               Stoffet er ikke let nedbrydeligt  
R52 Skadeligt for organismer der lever i vand  
R53 Kan forårsage uønskede langtidsvirkninger i vandmiljøet 
                                                
40
 EC/LC50 betegner henholdsvis effekt koncentrationen og den dødelig koncentration for 50 % af 
forsøgsorganismerne 
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Sætningerne er udarbejdet med henblik på kemikaliers virkninger, men kan også anvendes ved 
lægemidler, så længe der foreligger data omkring EC/LC50, Log Kow eller BCF. Om 
klassificeringerne påpeges det af Finn Bro Rasmussen i en rapport fra Teknologirådet omkring 
uvurderede kemiske stoffer at:  
Det er et fællestræk ved de egenskaber, der indgår i klassificeringen, at de er 
enkle at beskrive, og deres vurdering hviler på relative simple målemetoder. Derfor vil det 
være forbundet med vanskeligheder - og være tidskrævende hvis yderligere og mere 
komplekse egenskaber skulle inddrages i den rutinemæssige klassificering. Dette har f.eks.  
været diskuteret i forbindelse med visse kemiske stoffers eventuelle hormon-lignende 
virkninger (til hvilken der i dag næppe findes en egnet basissæt - metode) (Rasmussen et al. 
1996). 
   
Der er siden omtalte rapport kommet mere fokus på de hormon og østrogenlignende effekter, 
men der er snart 10 år efter rapporten udkom endnu ikke kommet standardiserede screeningstest 
for de hormonforstyrrende stoffer. Det betyder dog ikke, at der ikke bliver arbejdet på det, bl.a. 
DHI arbejder på en screeningstest, som er meget tæt på at være godkendt til brug. Indtil da kan 
effekter som hormonforstyrrelser indgå i farlighedsvurderingerne gennem eksempelvis EC50-
værdier. Ved en farlighedsidentifikation afhænger stoffernes farlighed af, hvilke organismer der 
eksponeres. For at sikre at der er taget hensyn til worst case fokuseres der på de mest følsomme 
organismer som for steroidøstrogener er fisk, hvor der kan måles NOEC ved små 
koncentrationer på ng/l.     
Ved en farlighedsvurdering af henholdsvis E1, E2 og EE2 vil de alle ud fra deres effekter på 
fisk, blive fareklassificeret med risikosætningen R50/53 som betyder at: De er meget giftig for 
organismer, der lever i vand; og kan forårsage uønskede langtidsvirkninger i vandmiljøet.   
5.3 Predicted No Effect Concentration (PNEC). 
Efter at have foretaget en farlighedsvurdering af steroidøstrogenerne, er næste skridt i 
risikovurderingen at finde dosis-responsforholdet. Her anvendes betegnelse PNEC, der beskriver 
den koncentration af stoffet, hvor der ikke indtræder en negativ virkning. PNEC estimeres ud fra 
toksikologiske data ved anvendelse af de mest følsomme arter, for at sikre hele økosystemet (EC 
2003).    
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For at finde PNEC anvendes nedenstående formel:  
PNEC= Laveste EC50/NOEC
              Applikationsfaktor41                
Som det ses af formlen skal der ved en estimering af PNEC anvendes, den laveste EC50 eller 
NOEC som divideres med en applikationsfaktor. Denne faktor er fastsat ud fra, hvor stor en 
usikkerhed der er i de fundne data (se nedenstående skema) (EC 2003). Applikationsfaktoren 
anvendt i TGD har tidligere været den samme for de marine og akvatiske42 miljøer. Dette er 
imidlertid blev ændret i den nyeste udgave af TGD fra 2003, da artsdiversiteten i de to miljøer 
ikke er sammenlignelige. Dette skyldes at de marine miljøer vurderes som værende mere 
sensitive grundet. deres større artsdiversitet sammenlignet med de akvatiske miljøer. (EC 2003). 
Dermed er det ifølge TGD ikke fyldestgørende at anvende et dataset på tre trofiske niveauer 
(som anvendes ved ferske miljøer), i det marine miljø. For at kompenserer for dette, sættes 
applikationsfaktoren højere i det marine miljø end det akvatiske miljø.   
 PNECakvatisk 
Applikationsfaktorer for estimering af PNEC i ferske vande.  
Tabel 22 Fastsættelse af applikationsfaktorer 
Oversigt over applikationsfaktorer der anvendes ved estimering af PNEC, ud fra forskellig 
data. Applikationsfaktoren falder, med øget datasikkerhed (EC 2003; Sørensen et al. 2002/ 
miljøprojekt 659). 
Data Applikationsfaktor 
Mindst en korttids LC/EC50 fra hver af de trofiske niveauer 
(fisk, dafnier og alger) 
1000 
En langtids NOEC (fisk eller dafnier) 100 
To langtids NOEC fra arter der repræsenterer to trofiske 
niveauer 
50 
Langtids NOEC fra mindst tre arter (normalt fisk, dafnier og 
alger), der repræsenterer tre trofiske niveauer. 
10 
Feltdata eller modeløkosystemer Case specifikt  
                                                
41
 En applikationsfaktor/usikkerhedsfaktor: Omregningsfaktor der anvendes for at kompensere på 
usikkerheder/mangler ved forsøg. Faktoren falder med øget datasikkerhed. 
42
 Med de akvatiske miljøer menes her søer, åer, floder , overfladevand, ferskvand og lignende.   
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Som det ses af ovenstående tabel afhænger applikationsfaktoren af datasikkerheden. Jo bedre 
forsøgsdata jo mindre applikationsfaktor (Sørensen et al. 2002). Dette er med til at kompensere 
for de usikkerheder og mangler der kan være. I nedenstående anvendes forskellige 
applikationsfaktorer (alt efter datagrundlaget for det enkelte steroidøstrogen) til beregning af 
PNECakvatisk  
     For at få en så stor datasikkerhed som muligt anvendes de forsøg, der giver den mindste 
applikationsfaktor. Denne er for E1 ved langtidsforsøg på fisk, og giver dermed en 
applikationsfaktor på 100. Laveste NOEC -værdi ved langtidsforsøg på fisk (vægt ændringer i 
gonade) er på 99,3 ng/l43 (Panter et al.1998), jævnfør tabel 14. Med applikationsfaktoren 100 
beregnes PNEC dermed til at være: 0,993 ng/l.  
     For E2 er der foretaget langtidsforsøg på både alger og fisk. Dermed fastsættes 
applikationsfaktoren til 50. Den laveste NOEC for de to trofiske niveauer er for fisk (jævnfør 
tabel 14), hvor der ses begyndende intersex ved en NOEC på kun 1 ng/l (Metcalfe et al. 2001). 
PNEC beregnes herefter til at være: 0,02 ng/l.   
     EE2 er den mest undersøgte af de tre steroidøstrogener, med langtidsforsøg, der 
repræsenterer tre trofiske niveauer (alger, dafnier og fisk). Da NOEC for de tre organismer er 
mindst for fisk (jævnfør tabel 14), vælges denne til den videre beregning. Med en NOEC på 
0,8 ng/l (Scholz et al 2000) og en applikationsfaktor på 50, beregnes PNEC til at være: 0,08 
ng/l. (se nedenstående tabel)   
Tabel 23. PNEC for henholdsvis E1, E2 og EE2 
Østrogen E1 E2 EE2 
PNECakvatisk 0,99 ng/l 0,02 ng/l 0,08 ng/l 
                                                
43
 Der findes lavere værdier ved test på fisk men da disse er ved korttidsforsøg vælges i stedet den mindste værdi for 
langtidsforsøg som er på 99,3 ng/l 
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  PNECmarine 
    
Tabel 24 Applikationsfaktorer i de marine miljøer 
Oversigt over applikationsfaktorer for PNEC i de marine miljøer. Som det ses af oversigten er 
applikationsfaktorer langt højere end for de akvatiske miljøer, for at tage hensyn til den langt større 
artsdiversitet og dermed større følsomhed der findes i disse miljøer. (EC 2003). 
Data Applikationsfaktor 
Mindste korttids LC/EC50 fra fersk- eller saltvand fra hver af de trofiske 
niveauer (alger, krebsdyr44 og fisk)45. 
10.00046 
Mindste korttids LC/EC50 fra fersk- eller saltvand fra hver af trofiske 
niveauer (alger, krebs og fisk) + to marine grupper (pighuder, gopler) 
1000 
En langtids NOEC (krebsereproduktionsforsøg eller fiskebestandsstudier i 
fersk- eller saltvand) 
1000 
To langtids NOEC fra ferskvand eller saltvands arter fra to trofiske niveauer 
(alger, og/eller krebs og/eller fisk). 
500 
Mindste langtids NOEC fra tre ferskvand eller saltvandsarter fra tre trofiske 
niveauer. 
100 
To langtids NOEC fra ferskvand eller saltvands arter, fra to trofiske 
niveauer (alger og /eller krebs og /eller fisk) + en langtids NOEC fra en 
marine taksonomisk gruppe. 
50 
Mindste langtids NOEC fra tre ferskvand eller saltvandsarter (normalt alger 
og/eller krebs og /eller fisk) fra tre trofiske niveauer + to langtids NOEC fra 
tilføjet marine taksonomisk gruppe (pighuder, gopler). 
10 
I nedenstående anvendes applikationsfaktoren til beregning af PNECakvatisk, hvor der ligesom 
tidligere anvendes den data, der giver mindst applikationsfaktor.       
For E1 er den laveste NOEC -værdi ved langtidsforsøg for fisk på 99,3 ng/l (Panter et al 
1998). Dette giver en applikationsfaktor på 1000, hvorved PNEC beregnes til at være til at være: 
0,0993 ng/l.  
     For E2 er der foretaget to langtidsforsøg på henholdsvis fisk og alger. Dette giver en 
applikationsfaktor på 500. Den laveste NOEC er på 1 ng/l er for fisk (Metcalfe 2001), og med en 
applikationsfaktor på 500, beregnes PNEC til at være: 0,002 ng/l.  
     Den mindste applikationsfaktor er for EE2, der med langtidsforsøg på tre trofiske niveauer 
sættes til 100. Mindste NOEC ved langtidsforsøg er også her for fisk med 0,8 ng/l (Scholz et al.).  
Hvorved PNEC beregnes til: 0,008 ng/l (se nedenstående tabel).  
                                                
44
 I TGD for marine står krebsdyr, hvor der for akvatisk står dafnier. Men da dafnier hører under krebsdyr, kan disse 
anvendes her. 
45
 Som det ses af oversigten er det trofiske niveauer ikke de samme for marine miljøer som for akvatiske, da der i 
stedet for dafnier anvendes krebsdyr ved beregning af PNECmarine  
46
 Brugen af en faktor 10.000 på korttids toksicitetsdata er en sikkerhedsfaktor lavet for at sikre at der er taget hensyn 
potentielle forskellige effekter/ worst case.    
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Tabel 25.  Beregnede PNECmarine  værdier. 
Østrogen E1 E2 EE2 
PNECmarine 0,099ng/l 0,002ng/l 0,008ng/l 
 
PNECbakterier 
PNECbakterier findes for at teste steroidøstrogeners effekter i spildevand. For at beregne PNEC for 
bakterier anvendes følgende formel47:          
Da der ikke tidligere er foretaget forsøg med bakterier, anvendes egne forsøgsdata fra kapitel 4 
til at beregne PNEC. Ifølge TGD ville forsøg med mikroorganismer fra renseanlæg, have været 
optimalt, frem for de anvendte marine bakterier (EC 2003). Anvendelsen af den marine bakterie 
Vibrio fischeri er dermed ikke optimal, men kan stadigvæk give et billede af 
steroidøstrogenernes effekter overfor recipientrelevante bakterier.  
     Ud fra testen er den mindste EC50værdi for Vibrio fischeri eksperimentelt bestemt til: 0,25 
mg/l hvorved PNEC beregnes til at være: 0,0025 µg/l. EC50 værdien for E2 på Vibrio fischeri er 
for E2 bestemt til at være 30 mg/l hvorved PNEC beregnes til at være: 0,0030 µg/l. For EE2 er 
EC50 fundet til at være 20 mg/l og PNEC bliver derfor: 0, 020 µg/l (se nedenstående tabel).  
Tabel 26.  PNEC for bakterier. 
Østrogen  E1 E2 EE2 
PNECbakterier  0,25µg/l 30µg/l 0,20µg/l 
                                                
47
 Formlen er sat efter den ISO standart som forsøget er lavet efter 
PNECbakterier: EC50 
     100 
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5.4 Predicted Environmental Concentration (PEC). 
Efter at have beregnet PNEC og hermed fundet koncentration -respons forholdet, er næste skridt 
i risikovurderingen at foretage en eksponeringsvurdering. Dette gøres ved at finde PEC som i 
dette tilfælde, er den koncentration af henholdsvis E1, E2 og EE2 som forventes at findes i 
miljøet. Der skelnes mellem to forskellige PEC koncentrationer, PEClokal som er kilder ved 
specifikke områder samt de mere diffuse udslip kaldet PECregional (EC 2003). PEClokal er 
hovedsageligt punktkilder, eksempelvis omkring udløb fra renseanlæg, der medvirker til 
PECregional, hvor kilderne er mere diffuse (EC 2003). Hvor PECregional regnes for at være mere 
statisk (en baggrundskoncentration). Da risikovurderingen af steroidsteroidøstrogenerne gælder 
for tre specifikke områder: vandløb, søer og havet beregnes her PEClokal. 
     PEC kan findes enten ved beregning eller ved en måling i miljøet. Beregningen foretages vha. 
de årlige udskillelse til miljøet (jævnfør afsnit 3.2). Hvor PECmålt er de maksimale målte 
udløbskoncentrationer (fra tabel 4) i Danmark.  Følgende muligheder kan anvendes til 
bestemmelse af PEC ved både målte og beregnede koncentrationer: PEC målt = PEC beregnet, PEC 
målt > PEC beregnet, PEC målt < PEC beregnet. Ved brug af PEC beregnet, findes alle potentielle kilder, 
deres emissioner estimeres, og stoffets skæbne i miljøet bestemmes. Her estimeres mulige 
spredningsveje i de forskellige miljøkompartments, hvorefter distribution og nedbrydning 
kvantificeres. PECmålt anvendes ved at undersøge stoffets skæbne i de forskellige kompartments. 
Endvidere skal der tages højde for målingernes og analysemetodernes pålidelighed (EC 2003).  
5.4.1 Estimering af udledning 
Til beregning af PEC, er første trin at finde den årlige udskilles af steroidsteroidøstrogener til 
spildevand. Denne fremgår af tabel 3 afsnit 3.2, hvor det ses at der årligt udskilles 25 kg E1, 13 
kg E2 og 1,2 kg EE2. Herefter kan koncentrationen i spildevand beregnes. Ifølge Miljøstyrelsen 
blev der i 2001 samlet udledt 720 mio. m3 spildevand til de kommunale renseanlæg (Mst 2003a), 
heraf 94 mio. m3 som regnvand og 75mio fra industrien (Mst 2003b). Ud fra antagelsen af at 
steroidsteroidøstrogenerne opblandes fuldstændig med dette spildevand, vil koncentrationen af 
steroidsteroidøstrogener i spildevandet være:  
Mængde steroidøstrogen             = kg           =   µg     =   µg/l 
Mængde spildevand                       mio. m 3       liter    
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PEC beregnet  
Tabel 27. Koncentrationen af steroidøstrogen i det kommunale spildevand ved beregning. 
Kommunalt spildevand 720mio. m3 E1 E2 EE2 
Beregnet koncentrationer 0,03µg/l 0,02µg/l 0,002µg/l 
Resultaterne fra tabel 27 viser koncentrationerne af steroidøstrogener i det opblandede 
spildevand ved indløb, dvs. før spildevandsbehandlingen, dette vil derfor giver en del 
usikkerheder da en del af steroidøstrogenerne fra husholdningen vil blive nedbrudt ved 
spildevandsbehandlingen før den videreledes til miljøet. 
Efter at have beregnet koncentrationen af steroidsteroidøstrogener i spildevand, indsættes til 
sammenligning målinger af udløbskoncentrationer foretaget, på 2 danske rensningsanlæg (se 
nedenstående skema).  
PEC målt 
For at sikre at der er taget hensyn til worst case, anvendes de højst detekterede 
udløbskoncentrationer i Danmark (se nedenstående tabel).   
Tabel 28. Worst case af målte koncentrationer af 
henholdsvis E1,E2 og EE2 ved udløb i Danmark   
Østrogen  E1 E2 EE2 
Udløbskoncentration (ng/l) 63 11 7 
Koncentrationerne fra ovenstående tabel 28 er tages ved udløb, hvormed de giver en større 
sikkerhed, i og med de har gennemgået spildevandsrensning. 
    
   Ved at sammenholde PEC beregnet, med PEC målt ses følgende:   
Tabel 29.  Sammenligning af de beregnede og aflæste udløbskoncentrationerne af 
henholdsvis E1,E2 og EE2 i spildevand.  
Koncentrationer E1 E2 EE2 
Beregnet koncentration (PEC
 beregnet),   0,03µg/l 0,02µg/l 0,002µg/l 
målt udløbskoncentration (PECmålt) 63ng/l  11ng/l 7ng/l 
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Af tabel 29 ses det at PEC beregnet er større end PEC målt.  Ifølge TGD anbefales almindeligvis at 
anvende den højeste værdi. Men da de målte udløbskoncentrationer anses som mere sikre end de 
beregnede, vælges PEC målt i den videre beregning.  
5.4.2 Estimering af PEC 
Ved anvendelsen af PECmålt skal steroidsteroidøstrogenernes skæbne i den akvatiske recipient 
beregnes for at estimere PEC (EC 2003). Til denne beregning anvendes en standard 
fortyndingsfaktor på 2, 5 eller 10 (alt efter recipienten)1048 ved opblanding i recipienten.  
     Ud fra ovenstående er PEC fundet til følgende (se tabel 30):  
Tabel 30. Viser målt udløbskoncentration samt den beregnede maksimale koncentration i recipienten 
efter fortynding (PEC)  
Kompartments/østrogen E1 E2 EE2 
Maximalt målt udløb 63ng/l 11ng/l 7ng/l 
Vandløb (fortyndingsfaktor 2)49 63ng/l = 31,5ng/l 
 2 
11ng/l= 5,5ng/l 
 2 
7g/l = 3,5ng/l 
2 
Søer (fortyndingsfaktor:5)50  63ng/l = 12,6ng/l 
 5 
11ng/l= 2,2ng/l 
  5 
7ng/l = 1,4ng/l 
5 
Havet (fortyndingsfaktor: 10)51 63ng/l = 6,3ng/l 
10 
11ng/l= 1,1ng/l 
10 
7ng/l = 0,7ng/l 
10 
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 Der er anvendt standartfortyndingsfaktor. fortyndingsfaktorer hvor recipienten kendes sættes den til følgende: 
vandløb: 2-10, søer:5-20 havet: 10-50   
49
 Fortynding faktoren for vandløb ligger mellem 2-10 ved en risikovurdering anvendes worst case, hvorved 
fortyndingsfaktorer sættes til 2 
50
 Fortyndingsfaktoren for søer ligger mellem 5-20 for at sikre at der er taget hensyn til worst case anvendes den 
mindste fortyndingsfaktor som er 5 
51
 Fortyndingsfaktoren ved udledning til havet kan være meget forskellige. Fortyndingsfaktoren sættes dog 
almindeligvis til 10, for at sikre at der er taget hensyn til worst case, der er dog målt fortyndinger på op til 500 
(Nordsøen) 
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5.5 Risikobrøken PEC/PNEC 
Når PEC og PNEC er fundet for de vurderede kompartments, kan risikobrøken udregnes. 
PEC/PNEC udregnes separat for hver af de kompartments der skal risikovurderes, se tabel 31.  
Tabel 31. Resultater af risikobrøkerne PEC/PNEC i de tre analyserede kompartments efter rensning, 
samt PEC/PNEC for renseanlæg ved udløb. 
                       Stof 
Kompartments 
E1 E2 EE2 
Renseanlæg52 0,03µg/l
 
= 0,12 
 0,25µg/l 
0,02µg/l  = 0,0066 
30µg/l 
0,002µg/l  =0,01 
0,20µg/l 
Maksimal koncentration i 
vandløb efter rensning. 
31,5 =32 
0,99 
5,5=275 
0,02 
3,5   =44 
0,08 
Maksimal koncentration i 
søer efter rensning. 
12,6=13 
0,99 
2,2 =110 
0,02 
1,4   =18 
0,08 
Maksimal koncentration i 
havet efter rensning. 
6,3     = 64 
0,099 
1,1    =550 
0,002 
0,7   =88 
0,008 
I ovenstående skema ses risikobrøken for PEC og PNEC. Ved risikovurderinger gælder 
følgende:  
PEC/PNEC < 1 = Ingen risiko  
PEC/PNEC > 1 = Risiko    
     
Renseanlæg 
Ud fra resultaterne af risikobrøken i ovenstående tabel 31, ses det at der på rensningsanlægget 
med en risikobrøk der resulterer i mindre end 1, ikke er nogen risiko for bakterier ved de 
koncentrationer af E1, E2 og EE2 som forekommer på rensningsanlægget.   
Udledning efter oprensning 
Umiddelbart burde risikoen ved udledning til recipienten være mindre efter oprensning, som det 
gælder for de fleste stoffer, men for E1, E2 og EE2 gælder det omvendte i og med, at de 
reaktiveres ved renseprocesserne og det dermed er efter oprensning, at de udgør en risiko.  Ifølge 
TGDen er der ved PEC/PNEC større end 1 risiko for at steroidøstrogener kan medføre skadelige 
effekter i både vandløb, søer og havet. Resultatet af risikobrøkerne viser, at der er stor risiko ved 
udledning steroidøstrogener til vandmiljøet. Af skemaet ses det at E2 udgør den største risiko 
ved udledning til alle tre recipienter. Sammenlignet med EE2 som skulle være den mest potente 
af de tre steroidsteroidøstrogener, udgør E2 ifølge beregningen seks gange så stor en risiko som 
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 Ved beregning af steroidøstrogenernes effekter overfor bakterier på rensningsanlægget anvendes PEC beregnet, da 
PECmålt er ved udløb, og dermed først målt efter rensning. 
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EE2. Dette kan skyldes at EE2 er langt bedre undersøgt, og der dermed anvendes en mindre 
applikationsfaktor for EE2 i forhold til E2.  
     Som det ses af tallene har karakteren af recipienten stor indflydelse på graden af risiko, hvor 
den største risiko for de tre recipienter ses i havet, også her skyldes det den høje 
applikationsfaktor, som er større for de marine miljøer sammenlignet med de ferske.    
5.6 Opsamling og deldiskussion 
Denne risikovurdering af steroidøstrogener er præget af mangel på data indenfor de områder, 
som er nødvendige for at kunne foretage en risikovurdering. Da PEC og PNEC er blevet 
estimeret ud fra tilgængelig data, er resultaterne noget usikre og der er flere 
usikkerhedsparametre, der skal tages hensyn til.   
     Som det ses af resultaterne opstår de største risici ved udledning til recipienten efter 
spildevandsrensning, hvor resultatet af risikobrøkerne for recipienterne bliver utrolige høje. 
Dette stemmer overens med, tidligere omtalte undersøgelser fra kapitel 3, der viser at det først 
er ved rensning at steroidsteroidøstrogenerne bliver reaktiveret og dermed kan medføre effekter 
på de vandlevende organismer. Af de tre steroidøstrogener udgør E1, den mindste risiko i 
vandmiljøet på trods af at den udledes i langt større mængder.      
At der ses så store værdier af risikobrøkerne, kan hænge sammen med anvendelsen af worst 
case, som ved PNEC har været for fisk, som umiddelbart er den mest følsomme art ved 
eksponering af steroidøstrogen, hvor meget små koncentrationer på nanogram pr liter kan 
medvirke til kønsskifte, dannelse af vitellogenin. Ved brug af andre organismer end fisk, ses en 
betydelig mindre risiko.   
     Umiddelbart kan resultaterne virke meget høje, men en undersøgelse fra Danmarks 
Farmaceutiske Universitet, har påvist koncentrationer af EE2 i vandmiljøet, der var 233 gange 
højere end den koncentration, der medvirker til kønsskifte til fisk (Personlig kommentar 
Sørensen 2004; Andersen 2004). Dermed vurderes resultaterne fra denne risikovurdering som 
pålidelige. 
      Der findes et forholdsvis stort kildemateriale omkring steroidsteroidøstrogeners effekter på 
fisk, hvorimod forsøg på andre vandlevende organismer er mangelfuldt. Dette gør også 
beregningen af PNEC usikker.  Især undersøgelser på organismer i det marinemiljø er 
mangelfuld, hvilket påvirker til de høje resultater her. Flere undersøgelser indenfor netop dette 
felt, kunne have nedsat risikobrøken betydeligt.   
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Som det ses af resultaterne recipienten indflydelse på, hvor stor en risiko 
steroidøstrogenerne udgør. Den største risiko ses ved udledning til havet, da der for at 
kompenserer for den store artsdiversitet anvendes en langt højere applikationsfaktor. Til 
gengæld tages der gennem TGDen ikke hensyn til, at opblandingen i de marine miljøer er langt 
højere sammenlignet med søer, åer og lignende. I denne risikovurdering er der i det marine 
miljø anvendt en fortyndigsfaktor på 10 (som beskrevet i TGD). Men forsøg har det vist at 
eksempelvis Nordsøen har en fortyndigsfaktor på 500. Dermed er der stor sandsynlighed for at 
PEC er meget mindre end beregnet. Dette sikre at der er taget hensyn til worst case, men giver 
til gengæld et mere unøjagtigt billede af risikoen.       
Ved beregning af PNECakvatisk er der ifølge TGD for at sikre hele økosystemet anvendt de 
mest følsomme arter, også dette kan problematiseres, da det kan være svært at sige, hvilke arter 
der er mest følsomme. Forsøg viser bl.a. at der er forskel på arters følsomhed overfor 
forskellige stoffer. Dette kompenseres der for ved de marine miljøer, men ikke for de akvatiske.  
Diskussion af anvendelse af TGD ved risikovurderinger 
Selve risikovurderingen er foretaget vha. TGD for kemiske stoffer, som er lavet med henblik på 
risikovurdering af - nye kemiske stoffer og - eksisterende stoffer, og udarbejdet af Det 
Europæiske kemikalie Bureau. Metoden hvorved der risikovurderes er blevet stærkt kritiseret 
bl.a. for at være for tidskrævende, samt at give et forsimplet billede af virkeligheden. For at 
kompenser på den manglende datamængde (dette gælder både kemiske stoffer og lægemidler) er 
der fastsat forskellige usikkerhedsfaktorer (applikationsfaktorer). Disse er fastsat ud fra 
eksperters vurdering af, hvorvidt faktoren vil medføre en sikker vurdering, frem for en 
videnskabelig undersøgelse. Applikationsfaktoren skal sikre, at der er taget hensyn til worst case, 
men medfører til gengæld en mindre sikker estimering, om end den kommer miljøet til gode.       
Hvorvidt et stof udgør en risiko eller ej, afgøres endvidere af en simpel brøk PEC/PNEC, 
hvor det afgørende er, hvorvidt resultatet af brøken er over eller under 1. Hvis resultatet er over 
1, udgør det undersøgte stof ifølge TGD´en en risiko. Men de store usikkerheder gør, at der kan 
sættes spørgsmålstegn ved, hvorvidt resultatet af brøken er korrekt.       
På trods af usikkerhederne omkring beregningerne af risikobrøkerne, vurderes det dog at 
udledningen af E1, E2 og EE2 til vandmiljøet udgør store risici for de vandlevende organismer. 
Dette bekræftes udover de høje resultater af risikobrøken endvidere af tidligere omtalte 
undersøgelser/test på fisk, der viser kønsskifte ved koncentrationer på kun nanogram/l.  
 Side 62 af 112
Kapitel 6 - Tekniske muligheder for oprensning af 
steroidøstrogener 
Naturlige og syntetiske steroidøstrogener bidrager med størstedelen af den samlede østrogene 
aktivitet i spildevand (Mst 2003c; Mst 2003d). Da naturlige steroidøstrogener udskilles af 
kvinder som en naturlig proces, og dermed ikke kan forhindres, og da ca. en tredjedel af alle 
danske kvinder anvender p-piller, vil en reducering ved kilden ikke være realistisk. Derimod 
vurderes end of line /rensningsanlægget som et vigtigt sted at sætte ind, da flere undersøgelser 
peger på en utilstrækkelig oprensning af steroidøstrogener, samtidig med at det er på 
rensningsanlægget at steroidøstrogenerne genoptager deres oprindelige form..   
6.1 Renseprocessen 
Steroidøstrogener vil efter human udskillelse blive ført med kloaksystemet til renseanlægget, 
hvorfra de bliver videreført til vandmiljøet gennem renseanlæggets udløb. Mængden af hormon 
der føres ud i recipientvand afhænger af renseanlæggets karakter og effektivitet. Rensningen 
kompliceres af, at steroidøstrogenerne er inaktive, når de udskilles fra kvinder, men det 
derimod er behandlingen i renseanlæggets bakterieflora der bevirker, at de atter aktiveres, og 
dermed kan forårsage effekter i vandmiljøet (Christiansen 2002b). En undersøgelse af en række 
renseanlæg med samme konstruktion har vist, at nogle renseanlæg har succes med at nedbryde 
steroidøstrogener, mens andre ikke har det. (Andersen 2002). Da steroidøstrogeners effekter i 
miljøet er et forholdsvist nyt problem, er der endnu ikke foretaget så mange studier af dette, 
hvilket bevirker at der er en stor usikkerhed omkring de faktorer, der kan spille ind for en 
oprensning af østrogener, samt nedbrydningen af disse.  
6.1.1 Nedbrydning af østrogener i spildevand på danske rensningsanlæg 
Den store usikkerhed omkring østrogeners vej til miljøet gennem spildevand førte i 2004 til en 
større undersøgelse (Degradation of Estrogens in Sewage Treatment processes) foretaget af 
Miljøstyrelsen, som havde til formål at fremskaffe ny viden omkring almindelige 
rensningsanlægs evner til at rense østrogener fra spildevandet (Mst 2004a).  En stor del af 
undersøgelsen var eksperimentel, hvor der blev fortaget: 
Sorptionsforsøg med aktivt slam fra to renseanlæg (Egå og Lundtofte); 
Dokumentation af steroidøstrogenernes abiotiske stabilitet i vand; 
 Side 63 af 112
Nedbrydningen i aktivslam under aerobe (nitrificerede) og anaerobe (denitrificerede) 
betingelser (vægt ændringer i gonade) 
Resultaterne af forsøget viste følgende:  
Sorptionsforsøg53:
Sorptionsforsøget viste at steroidøstrogenerne på 30 minutter sorberede til slammatricen. 
Tabel 32. Sorption af E1, E2 og EE2 i slamprøver på to 
danske rensningsanlæg (Mst 2004a).   
Log Kd54 E1 E2 EE2 
Egå 2,8ng/l 2,6ng/l 2,6ng/l 
Lundtofte 2,3ng/l 2,6ng/l 2,6ng/l 
Ovenstående skema viser Kd for slamprøverne taget på henholdsvis Egå og Lundtofte 
rensningsanlæg.  Som det ses af tabellen viser slamprøverne på Egå en højere sorptions af E1 
end E2 og EE2. Hvorimod Kd for E1 viste en lavere værdi end for E2 og EE2 på Lundtofte. 
Omregnet til procent svarer det til at ca. 35-45 % E1 og 55-64 % E2 og EE2 vil sorbere til 
slammet. Ved en sammenligning af de to rensningsanlæg ses det at Kd er bemærkelsesværdig 
ens for de enkelte steroidøstrogener.    
Aerob nedbrydning i slam 
Nedbrydning under tilstedeværelse af ilt medførte en hurtig nedbrydning af E1og E2 med en 
halvering på nogle få minutter, hvorimod EE2 havde en nedbrydning der var over 100 gange 
langsommere fra 1,4 -11 timer alt efter koncentrationen i slammet. 
Glucuronidkonjugatet af E1 kaldet E1-3GLU blev omdannet langsommere end E1 og E2 med 
halvering på 2-16 minutter.   
Anaerob nedbrydning i slam 
Ved anaerobe (uden ilt) forhold i det aktive slam var nedbrydningen af E1 og EE2 10-20 gange 
langsommere end under aerobe forhold, hvorimod der for E2 med en halveringstid på nogle få 
minutter ikke var nogen betydelig forskel (Mst 2004a). 
Ud fra de omtalte forsøg samt opholdstiderne i Egå rensningsanlægs aktive slam har 
miljøstyrelsen estimeret at den østrogene nedbrydning vil kunne fjerne mere end 99,9 % af E1, 
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 Sorption: Omdannelse af stof fra en opløsning til et faststof.  Stoffers sorption beskriver hvorledes de bindes, er 
vigtige i forbindelse med stoffets tilgængelighed.  Sorption udtrykkes i som en fordelingskoefficient Kd. 
54
 Kd: Angiver et stofs fordelingskoefficient mellem jord og vand (viser stoffets adsorption/ binding) 
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E2 og E1-3Glu fra spildevand. Hvorimod der for EE2 blev estimeret et udslip på 3,3 % i udløb. 
De fundne fjernelsesgrader er større end tidligere studier på renseanlæg (Mst 2004a).    
6.1.2 Undersøgelser af steroidøstrogeners skæbne i renseanlæg 
Steroidøstrogeners skæbne er ikke kun afhængig af deres fysisk/kemiske egenskaber og 
bionedbrydelighed, også typen af renseanlæg har en betydning, hvor en almindelig55 
spildevandsbehandling ofte ikke er nok til at fjerne østrogener og østrogenlignede stoffer. 
I 1996 lavede Ternes et al. som de første en undersøgelse steroidøstrogeners skæbne i et 
renseanlæg. Her fandt de bl.a. at renseanlæggenes konstruktion er af afgørende betydning for 
graden af oprensning.  Koncentrationerne af steroidøstrogener blev undersøgt ved ind og udløb 
samt midt i processen på to forskellige anlæg.  
     Ved det første anlæg blev steroidøstrogenerne reduceret betydeligt ved første rensetrin, som 
var et skærvefilter, dette gav en reduktion på 64-92 %. Den efterfølgende behandling i aktivt 
slamanlæg gav en yderligere reducering svarende til en total fjernelse på 78-100 % (Ternes 
1999a; Andersen 2004).  
     Det andet rensningsanlæg var anderledes opbygget med en udfældningstank som første 
rensetrin. Dette gav en mindre stigning for E2 og EE2. Hvorimod det resulterede i næsten en 
fordobling af E1. Næste trin var ligesom på det første rensningsanlæg en aktiv slambehandling, 
hvilket for E2 gav en reducering på 64 % i forhold til indløbs koncentrationen, og for E1og EE2 
svarede til indløbskoncentrationen. For E1 var en halvering fra første rensningstrin. Dette 
menes at skyldes, at bakterier spalter det konjugerede østrogen hurtigere end det nedbrydes 
(Ternes 1999a; Andersen 2004).  
   De to undersøgelser viser tydeligt at konstruktionen samt rækkefølgen af oprensningen er 
vigtig for hvor stor en procentdel der oprenses. I de nedenstående tabel 33 og 34, illustreres 
forskellene ved at lave en fiktiv indløbskoncentration (sat til 10 ng/l), som skal vise forskellene 
i udløbskoncentrationerne alt efter konstruktionen af anlæggene.    
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 I Danmark anvendes almindeligvis tretrinsrenseanlæg,  uden ekstra rensningstrin med ozon, aktivt kul og uv-
stråling.   
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Tabel 33. Oprensningen af steroidøstrogener ved renseanlæg 1´s konstruktion, med skærv filter som 
første rensetrin og aktiv slamfilter som 2. trin. 
Renseanlæg 1 E1 ng/l E1 ng/l EE2 ng/l 
Indløbskoncentration 10  10  10  
Skærv filter -64-92 % -64-92 % -64-92 % 
Aktiv slambehandling -78-100 % -78-100 % -78-100 % 
Udløbs koncentration 0-0,18nanogram/l 0-0,18nanogram/l 0-0,18nanogram/l 
 
Tabel 34. Oprensningen af henholdsvis E1, E2 og EE2 ved at anvende renseanlæg 2´s 
konstruktion med udfældningstank som første rensetrin og aktivt slambehandling som andet 
rensetrin. 
Renseanlæg 2 E1 E1 EE2 
Indløbskoncentration 10 nanogram/l 10 nanogram/l 10 nanogram/l 
Udfældningstank 19 nanogram/l Ca. 11nanogram/l Ca.11nanogram/l 
Aktiv slambehandling 0 % -64 % 0 % 
Udløbs koncentration 10 nanogram/l 3,6 nanogram/l 10 nanogram/l 
Af skemaerne ses det at rensningsanlæggenes konstruktioner er en vigtig faktor for 
oprensningsgraden 
   Endnu en undersøgelse af steroidøstrogenernes skæbne ved rensning er foretaget af Matsui et 
al.2000, denne undersøgelse er dog foretaget ved laboratorieforsøg vha. immunoassey for E2 
og en østrogenfølsom gærcelletest. Ved undersøgelsen sås en stigning i koncentrationen af 
steroidøstrogen under renseprocessen efterfulgt af et fald, som observeret ved renseanlæg 2 
(fig. 34). Samtidig indeholdt vandet fra slambehandlingsanlægget dobbelt så meget østrogen 
aktivitet og E2 som indløbsvandet til renseanlægget (Matsui et al. 2000; Andersen 2004).  
     Også i Danmark er der foretaget forsøg på rensningsanlæg, hvor der i 2003 blev lavet en 
undersøgelse af indholdet af steroidøstrogener i spildevand på henholdsvis Avedøre og Usserød 
renseanlæg (Kjølholt et al.. 2003b) viste følgende: 
Tabel 35. Tabellen viser hvor stor en koncentration af steroidøstrogen der gennem spildevand kommer ind på 
renseanlægget og hvor meget der slipper ud efter rensning (Kjølholt et al. 2003 b). 
AVEDØRE USSERØD 
STOF  ENHED Indløb Udløb Indløb  Udløb 
E1 ng /l 19-75 5-11 30-61 <2 
E2 ng /l 6,1-27 <1-4,5 8,8-22 <1 
EE2 ng /l <1-1,1 <1-5,2 1,7-4,8 <1-1,1 
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Af ovenstående tabel ses at der på Avedøre renseanlægs sås en større udløbskoncentration af 
EE2 i forhold til indløbskoncentrationen. Dette kan skyldes at steroidøstrogenerne efter 
rensning ikke længere er på konjugeret form, en tilstand der er langt nemmere at detekterer i 
forhold til konjugerede østrogener (jævnfør afsnit 3.5) For E1 og E2 var 
indløbskoncentrationerne større end udløb, som det kunne forventes af et renseanlæg. 
     På Usserød rensningsanlæg var indløb større end udløb for alle tre steroidøstrogener, der sker 
altså en fjernelse af østrogen, om end den ikke er fuldstændig. Undersøgelsen beskriver ikke de 
forskellige processer, der foregår på renseanlæggene, men da Usserød i 2002 begyndte at 
anvende UV-stråling56 som et led i oprensningen (samtale miljømedarbejder Usserød 
Rensningsanlæg oktober 2004), i modsætning til Avedøre vurderes det at være hovedårsagen til 
den bedre oprensning. For de naturlige østrogener var koncentrationerne som det kunne 
forventes mindre ved udløb end indløb.
      De anvendte metoder til at analysere østrogener har svært ved at måle steroidøstrogenerne i 
deres inaktive tilstand, som er den tilstand de udskilles i (som konjugerede østrogener). Hvorfor 
størstedelen af undersøgelserne er foretaget på steroidøstrogener, der ikke er konjugeret. 
Dermed er det svært at forbedre rensningen, da det ikke kan vides nøjagtigt hvor stor en 
koncentration af konjugeret østrogener der findes på rensningsanlægget (Andersen 2004).  
                                                
56
 Tilsættelse af UV-stråling menes at kunne nedbryde steroidøstrogener, men er dog stadigvæk kun på forsøgsstadiet  
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6.2 Muligheder for oprensning af steroidøstrogener 
Fjernelse vha. kulstof 
Som nævnt i afsnit 6.1 peger tyske undersøgelser på rensningsanlæggenes konstruktion som 
afgørende for oprensningsgraden af steroidøstrogener. Flere undersøgelser viser endvidere en 
konstruktion med god fjernelse af kvælstof som værende afgørende for oprensningsgraden 
(Andersen 2004; Matsui et al. 2000; Mst. 2003d).  Dette er bl.a. set i Japan, hvor det gennem en 
undersøgelse er blevet påvist at biologiske renseanlæg konstrueret med en effektiv anaerob 
fjernelse af kvælstof kan nedbryde steroidøstrogen (Matsui et al. 2000). Også en dansk 
undersøgelse viser, at Danmark har en lavere koncentrationen af E2 i udløb end England og 
Canada som er lande, der anvender mindre fjernelse af kvælstof på deres rensningsanlæg end 
de danske rensningsanlæg (Mst. 2003d). Af den danske undersøgelse kunne det dermed 
konkluderes at den danske konstruktion af rensningsanlæg med stor en fjernelsesgrad af 
kvælstof medvirker til nedbrydning af steroidøstrogen (Mst. 2003d).  
Aktivt kul 
Også aktivt kul er en vigtig parameter ved oprensning af steroidøstrogener. Dette er bl.a. 
observeret i Tyskland, hvor aktivt kul anvendes til oprensning af det spildevand, der anvendes 
som drikkevand.  Ved at tilsætte det aktive kul et trin før sandfilteret, vil steroidøstrogenerne 
efter at have sorberet til kullet, kunne opsamles ved sandfiltre, hvorefter koncentrationen af 
østrogen vil være betydeligt reduceret (Personlig kommentar, Andersen 2004b).  
Fuldstændig fjernelse af steroidøstrogener. 
I 1997 blev der lavet en undersøgelse på renseanlægget Wiesbaum, hvor de fandt at der i det 
aktive slam skete en delvis fjernelse af østrogenerne (Ternes et al. 1999). Der kunne herefter 
måles koncentrationer på 15 ng/ E2 og 30 ng/ E1. Fire år efter blev anlægget ombygget for at få 
en biologisk-kemisk fosfor fjernelse samt en fuldstændig denitrifikation. Efter ombygningen 
viste det sig, at der ikke længere kunne måles østrogener i udløbet. Dette medførte, at der blev 
lavet en ny detaljeret profil af steroidøstrogens skæbne i renseanlægget (Andersen 2004).  
   Gennem renseprocessen blev der opstillet koncentrationsprofiler og overførslen mellem hvert 
rensetrin blev beregnet. Koncentrationsprofilen viste en stor ændring i forhold til de tidligere 
studier og ombygningen havde medført to markante ændringer:  
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Ved den første udfældningstank var stigningen af koncentrationen af østrogen lang mindre 
end fire år tidligere, dette på trods af der ikke her skulle være ændret ved ombygningen.   
Fra tidligere af have vist en udløbskoncentrationsreducering på en tredjedel i forhold til 
koncentrationen for E1, medførte ombygningen en reducering for alle tre østrogener 
reduceret med mere end 90 % svarende til under detektionsgrænsen.   
På baggrund af den nye undersøgelse kunne det konkluderes at de naturlige østrogeners skæbne 
involverer specifik nedbrydning. I starten af processen steg mængderne pga. spaltning af 
konjugerede østrogener. Overordnet for anlægget blev naturligt østrogen enten nedbrudt i et 
specifikt trin af det aktiv slamanlæg eller fjernet fra anlægget med anaerobt stabiliseret slam. 
EE2 forsvandt gradvist til lavere koncentration end den kemiske analysemetode kunne 
detektere i slam eller vand. Der kunne ikke måles nogen af de tre østrogener i udløbet fra 
anlægget (Andersen 2002).  
Følgende punkter opsumerer forskellene på det nye og det gamle anlæg  
Nedbrydningshastigheden i de aktive slamtanke er større i det nye anlæg og det aktive 
slam tilbageholdes væsentligt længere, fra tidligere 3-4 dage til nu 11-13 dage. Det gør 
det nemmere for bakterier at udvikle en større nedbrydningsaktivitet.  
Vandets opholdstid i aktive slam anlæg forlænget fra 12 timer til 24 timer. Af fig. 14 ses 
det at en del af nedbrydningen først sker i 3. aktivslamtank. Ved kortere opholdstid vil der 
ikke ske en fuldstændig nedbrydning.  
Den aktive slambehandling er opdelt i tre tanke placeret som en kaskade, hvor det gamle 
anlæg kun havde en tank.  
Efter undersøgelsen på Wiesbaden rensningsanlæg har følgende kunne konkluderes om 
østrogeners skæbne på renseanlægget:  
Nettofjernelse af steroidøstrogen i Wiesbaden renseanlæg sker hovedsageligt ved 
nedbrydning, der finder sted ved kontakt med det aktive slam.  
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En høj slam reaktionstid og lang opholdstid medfører en effektiv nedbrydning af 
steroidøstrogener.  
Sorption og desorption57 af østrogen til aktivt slam er betydeligt for dynamikken i 
østrogens omdannelse i anlægget (Andersen 2004).  
Fjernelse af steroidøstrogen vha. ozon 
I Danmark er der nyligt lavet forsøg, hvor det er forsøgt at fjerne østrogener fra spildevand ved 
at efterbehandle det rensede spildevand med ozon58 (Mst 2003d). I undersøgelsen blev der 
observeret store mængder af naturlige samt syntetiske østrogener og andre lægemidler i urenset 
byspildevand. Heraf stod steroidhormoner for den største del af den samlede østrogene 
aktivitet, hvor industrikemikalier59 derimod kun stod for 5-20 %. Ud fra den danske 
undersøgelse sås en klar reduktion af hormonforstyrrende stoffer og lægemidler fra 
spildevandet, dog blev det konkluderet, at datagrundlaget var for spinkelt til en endelig 
konklusion (Mst 2003d).  
   Tyskland er et af de førende lande indenfor undersøgelser af nedbrydning af østrogener på 
renseanlægget, og også her er der fortaget forsøg med ozon (Ternes et al.1999a) I et samarbejde 
med Henrik Andersen fra Danmarks Farmaceutiske højskole fandt Ternes et al. også frem til at 
ozonbehandling på rensningsanlæggene nedsætter den østrogene belastning ude i recipienten.   
De bedste resultater med ozon findes ved at tilføre renseprocessen et ekstra rensetrin i den sidste 
del af renseprocessen ved fældningsprocessen, hvor det under omrøring bobles gennem 
spildevandet (jo senere i processen det tilføres, des mindre skal der anvendes) (Andersen 2004b; 
Mst 2003c). Ud over at fjerne de østrogene forbindelser, hvorved de ikke længere kan udøve 
deres østrogene effekt, nedbrydes rester af celler, organisk materiale og kemiske stoffer helt eller 
delvist, og er dermed også egnet til fjernelse af industrikemikalier (Mst 2003c). Brugen af ozon 
kan umiddelbart vække bekymring, da det er en toksisk gas. Men da ozon har en hurtig 
nedbrydning og omdannes til ufarlige iltede metabolitter, skulle den eneste umiddelbare 
miljømæssige konsekvens af at anvende ozon er det øgede forbrug af strøm (Andersen 2004b).   
                                                
57
 Desorption: Frigørelse fra binding 
58
 Ozonbehandling foregår ved at spildevandet under omrøring bobles igennem med ozon. Metoden anvendes 
almindeligvis først efter spildevandet er renset efter almindelige metoder. Ozon der er en stærk reaktiv gas nedbryder 
derved rester af celler, organisk materiale, kemiske stoffer og lægemidler helt eller delvist. Behandling er ifølge 
Miljøstyrelsen bekostelig og bruges derfor kun til specielle formål.   
59
 En del industrikemikalier kan give østrogenlignende effekter  
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Ifølge Henrik Andersen vil en optimering af de eksisterende rensningsanlæg, så de kan fjerne 
østrogene stoffer ved adsorption til slammet og nedbrydning, være en god og billig løsning på 
problemet (Andersen  2004a; Ternes  et al. 1999a) og som han nævnte i sin Ph.d. afhandling:    
Forhåbentligt vil fjernelse af østrogener være en naturlig parameter når der i 
fremtiden konstrueres renseanlæg (Andersen 2004).   
Der er dog uenighed omkring løsningen med ozon, ifølge Henrik Andersen er nedbrydning af 
steroidøstrogener vha. ozon en nem og billig løsning, hvorimod Miljøstyrelsen betegner den som 
dyr. Ved et interview med Henrik Andersen udtalte han dog at det i første omgang vigtigt at 
vurderer det enkelte renseanlægs oprensningsgrad, placering samt den modtagende recipient60 
før der tages stilling til, hvorvidt et ekstra rensningstrin med ozon er nødvendigt.  
Ud fra de risici henholdsvis E1, E2 og EE2 udgør ved udledning til miljøet, vurderes løsningen 
med ozon som værende en god mulighed til reducering af disse. Paradoksalt var oprensning af 
steroidøstrogener oprindeligt ikke indtænkt ved optimeringen på Wiesbaden rensningsanlæg 
(Andersen 2004b), men har nu medført, en teknisk mulighed for fuldstændig oprensning.  På 
trods af den fuldstændige oprensning lyder som en god ide for de danske rensningsanlæg 
vurderes det, at det ikke vil være bæredygtigt at ombygge alle danske rensningsanlæg, derimod 
bør oprensningsgraden af det nuværende anlæg, spildevandsbelastningen i form af indbyggertal 
samt den modtagende recipient være vigtige faktorer det tages stilling til før der sker en 
optimering.      
                                                
60 Der skal foretages en vurdering af den modtagende recipient da der er forskel på effekterne alt efter hvilken 
recipient der eksponeres. 
 Side 71 af 112
Kapitel 7 - Reguleringsmæssige muligheder for en reducering af 
steroidøstrogener  
   I kapitel 5 er der vha. TGDen foretaget en risikovurdering af henholdsvis E1, E2 og EE2, 
resultaterne fra risikovurderingen viste, at udledningen af steroidøstrogener til vandmiljøet udgør 
en risiko for recipienten. I det efterfølgende kapitel (kap. 6) blev der fremført tekniske 
løsningsforslag, som kan mindske disse risici. Det er imidlertid ikke nok med tekniske løsninger, 
så længe der ikke er krav om anvendelse af disse. Det er dermed nødvendigt at indføre nogle 
lovmæssige tiltag, som kan sikre at de fremførte teknikker tages i anvendelse.  
   Miljøregulering af steroidøstrogener kan på flere måder, først og fremmest ved en reducering 
af kilden. Men da risiciene ved steroidøstrogener først opstår ved spildevandsrensning, hvor de 
reaktiveres, vil en regulering af spildevandet være nødvendig. Kapitlet her vil dermed indeholde 
en diskussion af forskellige reguleringstiltag i den eksisterende lovgivning, som vurderes samlet 
at kunne medfører en reducering af steroidøstrogenernes effekter i miljøet.  
7.1 Miljøregulering generelt  
Miljøreguleringen i Danmark udspringer i høj grad af, hvad der foregår i EU. Internationale 
aftaler formuleres gennem direktiver, og implementeres i den danske lovgivning.    
Et direktiv indeholder regulering af et særligt område. Direktivet er med hensyn til 
det tilsigtede mål bindende for enhver medlemsstat, som det rettes til, men overlader det til de 
nationale myndigheder at bestemme form og midler for gennemførelse (Boye et al. 2001).    
En forordning indeholder ligeledes regulering af et særligt område, men er 
forskellige fra et direktiv, idet den er bindende i alle enkeltheder og gælder umiddelbart i hver 
medlemsstat  (Boye et al. 2001).   
 Side 72 af 112
Opdelingen af national, international og EU miljøregulering kan ses af nedenstående tabel.  
Tabel 36. Opdelingen af national, EU og international miljølovgivning (egen illustration).  
REGEL VEDTAGES AF IMPLEMENTERES 
AF 
Statslig National lov Folketinget Miljøministeren/ 
Miljøstyrelsen 
EU EU-direktiv; forordning Ministerråd og 
Parlament 
Nationale myndigheder 
Internationalt International traktat/konvention Medlemsstatsligt 
samarbejde  
Nationale myndigheder 
Ovenstående tabel illustrerer den typiske opdeling af miljøregulering, for steroidøstrogenerne 
som hører under lægemidler er der er flere kompetente myndigheder. Ved produktionen af 
steroidøstrogener er lægemiddelstyrelsen den nationale myndighed, og det er dermed dem, der 
har ansvaret for implementering af direktiver udformet i EU. Hvorimod det ved 
spildevandsrensning er Miljøstyrelsen, Amt og kommune der er myndighed, og derved har 
ansvaret for bl.a. regulering af spildevandet, se nedenstående tabel.    
Tabel 37. Oversigt over de kompetente myndigheder for lægemidler/steroidøstrogener.   
PRODUKTION UDLEDNING TIL MILJØET  
MYNDIGHED Lægemiddelstyrelsen Miljøstyrelsen, Amt og Kommune 
7.2 EU´s manglende miljøregulering af lægemidler  
Som nævnt i indledningen er syntetiske fremstillede steroidøstrogener ved produktion ikke 
underlagt nogen miljøregulering. Dette kan hænge sammen med, at det endnu ikke er påkrævet 
producenterne af de humane lægemidler at lave miljøtest/data, og så længe miljøeffekterne er 
ukendte, kan det være svært at vurdere, hvordan den videre miljøregulering skal foregå. 
     Til sammenligning har humane lægemidler produceret i USA været miljøreguleret siden 1985 
(FDA 1985), og der har samtidig været krav til producenterne af veterinære lægemidler om 
fremlæggelse af data omkring miljøeffekter og skæbne i miljøet i adskillige år. (Sørensen 1998).  
Også i Danmark har nye lægemidler anvendt til veterinære formål, siden 1. januar 1998 skulle 
miljøvurderes ud fra TGD standarder (Sørensen 1998). Dette gælder også for kosmetik og 
kemiske stoffer, som skal miljøreguleres ved produktion af nye produkter. 
    I EU's regulering skelnes mellem lægemidler indeholdende genmodificerede organismer 
(GMO´er) og dem som ikke gør. Disse to grupper deles yderligere op i de veterinære lægemidler 
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og de humane lægemidler. De veterinære lægemidler er underlagt EU-direktiv 81/852/EF (EUs 
tekniske direktiv vedr. veterinære lægemidler) og skal risikovurderes for potentielle 
miljøeffekter, da der i direktivet opridses nødvendigheden af en miljømæssig risikovurdering 
(81/852/EF). Der er dermed også for de veterinære lægemidler vedtaget et TGD. Et tilsvarende 
TGD er på nuværende tidspunkt endnu ikke udkommet for de lægemiddelstoffer, der anvendes 
til human brug. Diskussionerne omkring miljøvurdering af humane lægemidler er dog 
højaktuelle på nuværende tidspunkt, hvor European Medicines Agency -EMEA har sendt en 
guideline for en miljørisikovurdering (Environmental Risk Assessment) i høring i januar 2005, 
med krav om implementering i national lovgivning 30.oktober 2005. Indtil da er de humane 
lægemidler underlagt EU's tekniske direktiv for humane lægemidler EU-direktiv 75/318/EF, som 
ikke henviser til nødvendigheden af økotoksikologiske data (75/318/EF; Sørensen 2004).   
Det påpeges dog i EU-direktiv for lægemidler (65/65/EF, artikel 4.6), at producenter skal 
indikere om produktets mulige miljøeffekter.  
     The application shall be accompanied by following particulars and documents
 
-If applicable, reasons for any precautionary and safety measures to be taken for 
the storage of the medicinal product, its administration to patients and for the disposal of waste 
products, together with an indication of any potential risks presented by the medicinal product 
for the environment (65/65/EF, artikel 4.6)  
Men så længe det ikke er påkrævet producenterne at udføre test af lægemidlernes effekter i 
miljøet, kan der sættes spørgsmålstegn ved effekten af ovenstående direktiv. Påpegningen 
stammer fra et EU-direktiv, og det er dermed lægemiddelstyrelsen, der som den kompetente 
myndighed i Danmark, skal stå for den videre formidling og gennemførsel (jævnfør tabel 37). 
     I direktiv 2004/27/EF (gældende fra 19/5 2004), som er en ændring af direktiv 2001/83/EF af 
d.6. november 2001, omkring humanmedicinske lægemidler, gøres i punkt 18 opmærksom på at 
miljøpåvirkninger bør undersøges.   
Indvirkninger på miljøet bør undersøges, og der bør i hvert enkelt tilfælde indføres 
særlige bestemmelser med henblik på at begrænse den. Indvirkningen må dog ikke være et 
kriterium for at afslå at give markedstilladelse ( 2004/27/EF)   
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Ved at der i ovenstående direktiv er anvendt formuleringen bør, er det ikke et krav til 
producenterne, men derimod op til dem selv at tage stilling til, hvorvidt de vil foretage 
miljøvurderinger. Samtidig har eventuelle miljøpåvirkninger ingen indflydelse på, hvorvidt 
lægemidlet kan markedsføres. Det kan dermed diskuteres, hvorvidt lægemiddelstyrelsen med 
dette punkt, overhovedet opnår det tilsigtede mål. 
     Gennem kontakt med tre forskellige lægemiddelproducenter: Lundbeck A/S, NOVO A/S og 
Nycomed Danmark, ses det at direktivets brug af formuleringen bør, ikke bliver taget seriøst, for 
så længe det ikke er et krav, hvorfor så bruge tid og ressourcer på miljøvurderinger (Larsen, 
Nycomed 2004 ).  
     I Medicinalvirksomheden Lundbeck er der ikke tidligere foretaget miljøvurderinger, men 
nyligt er det besluttet: at Lundbecks kommende produkter vil blive undersøgt i henhold til den 
nye guideline for Environmental Risk Assessment, som EMEA - European Medicines Agency - 
har sendt i høring (Trautner, Lundbeck A/S 2004)  
     Dette er bl.a. blevet beskrevet i et indlæg til avisen politikken, hvor miljøchef Uffe Kåre 
Rasmussen skriver følgende: Lundbeck A/S følger indgående udviklingen af viden og 
lovgivningen på området. I virksomhedens miljøstrategi er retningslinierne for miljøvurdering 
ved udvikling af nye produkter et fokusområde. Blandt andet i EU arbejdes der for tiden på 
regler for denne miljøvurdering. For at være på forkant med udviklingen har Lundbeck A/S 
besluttet, at nye stoffer fremover vil blive testet for akut økotoksicitet og opløselighed 
(bioakkumulerbarhed) (Politikken 10.08.- 04).   
     Ifølge Lundbeck er de kommende miljøvurderinger, deres eget valg om at være på forkant, 
og ikke et krav fra Lægemiddelstyrelsen. Men med et lovkrav om miljøvurderinger gældende fra 
oktober 2005, kan det dog diskuteres, hvor meget på forkant de er.  
     Hos NOVO derimod foretages der allerede miljøvurderinger, men her skyldes det ikke, at de 
vil være på forkant, men derimod at det er et miljøkrav fra mange af de lande de eksporterer til. 
Lise Kingo fra NOVO Nordisk udtaler:  Vi foretager miljøvurderinger af alle nye lægemidler, 
da en stor del af vores producerede lægemidler går til USA og andre EU lande61, hvor sådanne 
test er påkrævet  (Kingo L. NOVO- Nordisk 26.10-04).   
     På baggrund af de ovenstående udtalelser vurderes det, at direktiv 2004/27/EF ikke har 
indflydelse på, hvorvidt producenterne udfører miljøvurderinger eller ej. Derimod vurderes det at 
                                                
61
 Dette er Lise Kingos udtalelse, der gøres dog opmærksom på, at det endnu ikke påkrævet EU lande at foretage 
risikovurderinger 
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det kommende krav om miljøvurderinger af nye lægemidler, allerede har (for Lundbecks 
vedkommende) og vil have en gavnlig og tiltrængt virkning.  
     At hensigterne fra ændringsdirektivet ikke opfyldes, har på nuværende tidspunkt ikke medført 
tiltag fra hverken myndighed eller fra aktørernes side (industrien). Hos Lægemiddelstyrelsen 
henviser de til den nye guideline, der vil gøre det nemmere for producenterne at vide, hvad de 
skal forholde sig til. Men samtidig henviser de til Miljøstyrelsen som ansvarlig, da det først er 
ved rensning at steroidøstrogenerne udgør noget egentligt problem (Lægemiddelstyrelsen 05.01-
2005).  Hos Miljøstyrelsen er de godt klar over problemet og udtaler, at det vil hjælpe med de 
nye retningslinier, som skal sidestille de humane anvendte lægemidler med de veterinære. 
Retningslinier der oprindeligt skulle have været trådt i kraft i år 2000 (Sørensen et al. 1999), 
men som nævnt, nu først implementeres i oktober 2005.  
7.3 Reguleringsmæssige muligheder for reducering ved kilden 
7.3.1 Veterinære lægemidler 
Veterinære lægemidler er underlagt EU-direktiv 81/852/EF, gennem direktivet er producenterne 
af veterinære lægemidler påkrævet at foretage miljøundersøgelser. I direktivets kapitel 5 afsnit 1 
gøres rede for nødvendigheden af økotoksikologiske undersøgelser.  
The purpose of the study of the ecotoxicity of a veterinary medicinal product is to 
assess the potential harmful effects which the use of the product may cause to the environment 
and to identify any precautionary measures which may be necessary to reduce such risks
(81/852/EF).   
Endvidere står der i kapitel 5 afsnit 2:  
An assessment of ecotoxicity shall be compulsory for any application for marketing 
authorization for a veterinary medicinal product  (81/852/EF).   
For de veterinære lægemidler er der dermed krav om risikovurdering/økotoksikologiske data, før 
et produkt kan markedsføres, og hvis risikovurderingen finder at lægemidlet kan skade miljøet, 
skal der findes metoder til at reducerer disse risici.  
     Metoden hvorved de veterinære lægemidler skal risikovurderes er udformet et TGD, som 
præciserer retningslinierne for miljøvurderinger af alle nye veterinære lægemidler. 
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Vurderingsmetoderne er meget lig med det TGD, der findes for de kemiske stoffer med to 
vigtige faser, der skal undersøges: 
1. fase: størrelse af eksponering til miljøet. 
2. fase: skæbne og opførsel i henholdsvis jord, vand og luft; effekter på akvatiske 
organismer samt andre organismer der hører uden for målgruppen (81/852/EEC).   
   At humane og veterinære lægemidler ikke hører under den samme lovgivning skyldes deres 
forskellige spredningsvej. Hvor de humane lægemidler vil passere rensningsanlægget inden de 
ender i slam eller overfladevand, vil de veterinære lægemidler gennem gylle blive spredt direkte 
i miljøet (Sørensen et al. 1999). Derfor er den nyligt udformede ERA-guideline et selvstændigt 
risikovurderingsprogram for de humane lægemidler, der ligger vægt på spredningsveje og 
udledning til vandmiljøet. At der er gået 10 år, fra TGDen for de veterinære lægemidler blev 
indført, til ERA-guidelinen for de humane er blevet udformet, kan undre, og for at reducerer 
udledningen af steroidøstrogener til det akvatiske miljø, er en tilgængelighed af miljødata ikke 
nok, så længe det ikke fører til yderligere tiltag. Derimod er det nødvendigt at de humane 
lægemidler sidestilles med de veterinære, så det hermed bliver pålagt producenterne at reducerer 
de risici som steroidøstrogenerne udgør (reducering ved kilden), det kan eksempelvis være ved 
substitution af 17 -ethinyløstradiol til lettere nedbrydelige østrogener.    
7.3.2 Prioriterede stoffer 
I 2001 blev der fremlagt en beslutning af Europa-parlamentsrådet (2455/2001/EF af 20. 
november 2001) om vedtagelse af en liste over prioriterede stoffer indenfor vandpolitik.  
I beslutningen står: 
I henhold til direktiv 2000/60/EF skal der vedtages specifikke foranstaltninger på 
fællesskabsniveau mod vandforurening forårsaget af forurenede enkeltstoffer eller grupper af 
forurenede stoffer, der udgør en væsentlig risiko for vandmiljøet (2455/2001/EF).   
Herefter skrives der:  
Blandt de fremgangsmåder, der åbnes mulighed for i direktiv 2000/60/EF 
fastsættes, hvordan prioriterede stoffer, der udgør en væsentlig risiko for eller via vandmiljøet, 
skal udvælges på videnskabeligt grundlag (2455/2001/EF). 
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-dokumentation for det pågældende stofs direkte farlighed, herunder akvatiske 
økotoksicitet og humane toksicitet via akvatiske eksponeringsveje.  
Sammenholdes disse citater med risikovurderingen af steroidøstrogenerne (kap.5) burde 
steroidøstrogenerne blive tilføjet på listen af prioriterede stoffer. En sådan tilføjelse ville 
medføre dokumentation af deres farlighed. Hvorved det vil være nemmere at tage stilling til den 
videre regulering af dem.   
7.4 Reguleringsmæssige muligheder for reducering ved end of line 
For at mindske den totale udledning af steroidøstrogener til vandmiljøet, er det ikke nok med en 
miljøregulering ved produktionen af de syntetiske steroidøstrogener. E1 og E2 forekommer som 
tidligere nævnt også som naturlige østrogener, og risiciene ved udledning af naturlige 
steroidøstrogener til vandmiljøet, kan dermed ikke mindskes gennem en regulering ved 
produktionen. Derimod vil en samlet reducering af både syntetiske samt naturlige 
steroidøstrogener, kunne ske ved en regulering af spildevandet, hvor de udgør en betydelig risiko 
ved udledning til vandmiljøet.  
7.4.1 Spildevandsregulering 
Danmark er internationalt forpligtet til at reducere eller stoppe udledningen af komplekse 
spildevandsblandinger (76/464/EØF; Tørslev 2002). Dette gøres vha. 
spildevandsbekendtgørelsen og bekendtgørelse om udledning af visse farlige stoffer. I 
bekendtgørelserne findes dog ikke konkrete krav til hverken hormonforstyrrende stoffer eller 
lægemidler (Mst 2003c; Mst 2003d). I Danmark reguleres spildevandsudledningerne i henhold 
til miljøbeskyttelsesloven, hvor amterne står for tilladelse til udledning af spildevandet til 
vandløb, søer og havet. Selve reguleringen af spildevand sker gennem 
spildevandsbekendtgørelsen (bekendtgørelse nr. 501 af 21. juni 1999). I bekendtgørelsens 
kapitel 16 indgår bekendtgørelse 921, hvis formål er at beskytte vandmiljøet mod udledning af 
farlige stoffer. Bekendtgørelsen er indarbejdet i dansk lov efter direktiv 76/464/EØF om farlige 
stoffer til vandmiljøet (Tørslev, 2002). Som udgangspunkt omfatter bekendtgørelse 921 
samtlige farlige stoffer, men den tager udgangspunkt de farlige stoffer, som er omfattet af 
bekendtgørelsen (bekendtgørelse nr. 921 af 8.okt. 1996).   
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I bekendtgørelsen dikteres det, at de stoffer der er listet på bekendtgørelsen, skal begrænses mest 
muligt ved hjælp af den bedste tilgængelige teknik (BAT).   
Bekendtgørelse nr. 921 af 8. oktober 1996 tager udgangspunkt i, at udledningen 
af de farlige stoffer, som er omfattet af bekendtgørelsen skal begrænses mest muligt ved hjælp af 
den bedste tilgængelige teknik (BAT). Dertil kommer, at det for enhver udledning også skal 
sikres, at kvalitetskravet for det vandområde, hvortil der udledes, kan overholdes .   
Af kapitel 6 ses det, at en optimering af de rensetekniske metoder på rensningsanlæggene bl.a. 
ved tilsættelsen af ozon vil reducere mængden af steroidøstrogener betydeligt inden udledning til 
vandmiljøet. Det er dermed teknisk muligt at reducerer mængden af udledt østrogen. Men så 
længe steroidøstrogener ikke er omfattet bekendtgørelse 921, er der ikke krav om at anvende 
BAT. Ved derimod at komme under spildevandsbekendtgørelsen og bekendtgørelse 921, ville 
der skulle reduceres ved den bedste tilgængelige teknik, som vurderes at være ved tilsættelse af 
et ekstra rensetrin med ozon. At der på nuværende tidspunkt ikke er tilsat ozon på de fleste 
danske rensningsanlæg skyldes ifølge Miljøstyrelsen at det økonomisk er meget dyrt at anvende 
ozon ved oprensning (Kjølholt et al. 2003a; Konference 2004). I en dansk rapport er det forsøgt 
at udregne omkostningerne ved tilføjelse af et ozonanlæg på et almindeligt 
spildevandsrensningsanlæg (dvs. at spildevandet har gennemgået den rensning før det kommer 
igennem ozonrensningen). Rapporten har taget udgangspunkt i et anlæg med kapacitet til at 
oprense 10.000-15.000m3 behandlet spildevand dagligt. Ifølge rapporten vil selve ozonanlægget 
koste 5.5 millioner kroner, hertil vil der være årlige driftsomkostninger på ca. 500.000-1.000.000 
kroner. Det må derfor antages at være en betydelig omkostning, hvis alle rensningsanlæg skal 
omlægges (Kjølholt et al. 2003a).  Andersen 2004b udtaler derimod, at det ved at sammenholde 
udgifterne med effekter, sammenlagt kun vil dreje sig om en udgift på ganske få procent i 
forhold til de nuværende udgifter (Andersen 2004b). 
Af bekendtgørelse 921 fremgår det endvidere at:  
En udledning må desuden hverken direkte eller indirekte forøge forureningen af 
vandløb, søer eller havet. Dette betyder, at udledningens forureningspåvirkning skal vurderes 
både for lokalområdet omkring udledningen og i relation til forureningen af mere fjerntliggende 
vandområder.  
     Miljøstyrelsen har mulighed for at sætte nogle kvalitetskrav og kriterier for stofferne listet 
under bekendtgørelsen. Ved et kriterium vurderes under hvilke koncentrationer i vandmiljøet, 
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der ikke er påvirkninger af økosystemet. Dette er baseret på en faglig vurdering af det enkelte 
stofs økotoksikologiske egenskaber. En sådan vurdering mangler for lægemidler anvendt til 
humant brug. Gennem risikovurderingen i kap. 5 ses det at der sker en direkte påvirkning i 
vandmiljøet, da steroidøstrogener påvirker de vandlevende organismer og dermed hele 
økosystemet. Dermed burde der fra miljøstyrelsens side foretages nogle foranstaltninger for at 
mindske disse risici  
          Danmark har internationalt forpligtet sig til at reducere bestemte stoffer i relation til EU-
lovgivning i Vandrammedirektivet og Esbjerg deklarationen. Herunder skal der vurderes om der 
er andre stoffer med egenskaber som kan give risiko for vandmiljøet (Tørslev 2002). 
     Reguleringen af udledninger der indeholder forurenede stoffer, er i Danmark baseret på en 
kontrol af det enkelte stof samt tests af det samlede spildevand. Problemet er bare at der ikke 
findes retningslinier for, hvilke stoffer der skal reguleres enkeltvis og hvilke der skal reguleres 
gennem test af det samlede spildevand. Samtidig kan der foretages en miljørisikovurdering af 
identificerede stoffer i spildevandet, såfremt der findes data omkring deres miljømæssige 
egenskaber. Men så længe der ikke findes miljødata, er det svært at foretage en 
miljørisikovurdering. Der bør endvidere tages højde for om stofferne er svært nedbrydelige, 
bioakkumulerbare, og/eller toksiske. Da sådanne stoffer kan påvirke i større områder end lige 
der, hvor udledningen sker.      
     Danmark har gennem Esbjerg deklarationen, i 1995 forpligtet sig til at begrænse 
udledningen af farlige stoffer til Nordsøen. I deklarationen er farlige stoffer defineret som 
stoffer der er toksiske, persitente og bioakkumulerbare. Ligeledes er Danmark gennem 
Vandrammedirektivet forpligtet til at reducere udledningen af prioriterede stoffer, som udgør en 
væsentlig risiko for vandmiljøet, for de prioriterede stoffer skal udledningen stoppes. I 
direktivets bilag VIII findes en vejledende liste med de prioriterede stoffer. Stoffer på denne 
liste skal som udgangspunkt reguleres. For stoffer der ikke figurerer på listen, kan risikoen for 
vandmiljøet vurderes ud fra en toksicitetstest over det samlede spildevand. Hvorvidt disse skal 
reguleres er udover toksicitetstesten baseret på stoffets egenskaber, den udledte mængde samt 
forventede koncentration i miljøet.  
     Hvis steroidøstrogener sammenholdes med kemiske stoffer, vurderes det gennem 
spildevandsbekendtgørelsen, Esbjerg deklarationen og vandrammedirektivet vil være muligt at 
reducere udledningen af steroidøstrogen til miljøet  
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Kapitel 8 - Diskussion og konklusion 
8.1 Diskussion 
Steroidøstrogener kan medføre uoprettelige skader på fisks reproduktionsevne, når de gennem 
spildevand udledes til vandmiljøet. På trods af dette, er der endnu ikke foretaget nogen egentlig 
risikovurdering af dem. For de syntetisk fremstillede steroidøstrogener hænger dette sammen 
med manglen på den nødvendige data for en risikovurdering, som endnu ikke er påkrævet 
producenterne. I de tilfælde, hvor der er foretaget miljøundersøgelser af lægemidler 
(eksempelvis ved eksport), der påviser negative miljøeffekter, har det ingen betydning for 
produktionen af midlet.   
Risikovurdering 
Med de manglende krav til producenterne af de humane lægemidler følger et manglende 
risikovurderingsprogram. Der er udarbejdet et Technnical Guidance Document for de 
veterinære lægemidler, men da spredningsvejene samt effekter er forskellige for 
steroidøstrogener udskilt fra mennesker, sammenlignet med de veterinære vurderes den som 
værende ubrugbar for lægemidler til humant brug.    
    Der er nyligt udformet en ERA-guideline for de humane lægemidler, som efter at have 
været undervej i 5 år, på nuværende tidspunkt er sendt i høring. Til sammenligning med TGDen 
for de kemiske stoffer er denne på kun 21 sider, hvor TGDen er på 360 sider, hermed giver det 
nærmest sig selv, at den er langt fra så grundig i sin gennemgang som TGDen. Til beregning af 
PEC indgår den årlige anvendte mængde af stoffet som en vigtig faktor. Dette giver ved en 
beregning af PEC af steroidøstrogener store usikkerheder, idet der ikke tages hensyn til de 
naturlige udskilte steroidøstrogener. Dette er forståeligt nok da ERA-guidelinen er udformet 
med henblik på producenterne af lægemidler, men for en risikovurdering som denne hvor der 
indgår både naturlige og syntetiske steroidøstrogener, vurderes den dermed som værende 
ubrugelig.   
  Dette har medført at risikovurderingen i dette projekt er foretaget vha. TGD for kemiske 
stoffer. Den metode der anvendes i EU til at risikovurdere kemiske stoffer er fra flere sider 
blevet stærkt kritiseret, da den er meget tidskrævende, samtidig med at det er nødvendigt med 
en bred datamængde. At der ofte mangler data kompenseres der for ved brug af 
usikkerhedsfaktorer. Disse usikkerhedsfaktorer skal sikre, at worst case er blevet indberegnet, 
men giver til gengæld en mere unøjagtig vurdering. Dette ses også tydeligt af dettes speciales 
risikovurderingen, hvor E2 pga. manglende data har en højere usikkerhedsfaktor end EE2, 
 Side 81 af 112
hvilket medvirker til at E2 fremstår som det steroidøstrogen der udgør den største risiko ved 
udledning til det akvatiske miljø, frem for EE2 som ellers forventet. Men så længde der ikke er 
data nok, vurderes anvendelsen af usikkerhedsfaktorer som værende en god sikkerhed for 
miljøet, frem for at vente på de ideelle data og hermed risikere at miljøet imellem tiden tager 
skade.  
For de humane lægemidler er en ERA-guideline på vej, denne er dog sammenlignet med 
TGDen for de kemiske stoffer, langt fra så udførlig som TGDen. At foretage en risikovurdering 
efter ERA-guidelinen er blevet opgivet, da den påkræver data som endnu ikke er tilgængelige. 
Samtidig er det udformet med henblik på de syntetiske producerede steroidøstrogener, hvorved 
den største udledning som stammer fra naturlige østrogener ikke regnes med. I en 
risikovurdering som denne er det derfor vurderet, at TGDen vil kunne levere en mere 
fyldestgørende risikovurdering. 
     Hvorvidt et stof teoretisk udgør en risiko eller ej afhænger for både ERA-guidelinen og 
TGDen af en risikobrøk. Hvor der hvis PEC/PNEC > 1 vurderes der at være en risiko. Det kan 
diskuteres, hvorvidt det er tilstrækkeligt nok, da risikobrøken ikke tager hensyn til bl.a. 
synergieffekter.     
Vidensgrundlag og datamateriale 
De manglende krav om miljødata til lægemiddelsproducenter medvirker til en udbredt 
datamangel ikke kun for steroidøstrogenerne, men lægemidler generelt. Tilgængeligheden af 
datamateriale har imidlertid vist sig ikke kun at skyldes disse manglende krav til producenterne, 
men også manglende publicering fra forskernes side. På grund af mangel på data omkring 
steroidøstrogeners effekter på andre organismer end fisk er der i forbindelse med specialet 
foretaget forsøg for at kunne foretage en risikovurdering. Det har dog senere vist sig, at der er 
foretaget enkelte alge- og dafnieforsøg i Tyskland, men at disse ikke er tilgængelige, da de 
fleste ikke er publiceret pga. sproglige samt økonomiske vanskeligheder. Dermed findes der 
brugbare undersøgelser, der desværre ikke publiceres i internationale tidsskrifter.   
Tekniske løsninger 
På trods af, at de miljømæssige risici ved steroidøstrogenerne har vist sig at stamme fra rensning 
er deres skæbne samt nedbrydningen af dem på rensningsanlæggene, er et endnu svagt uforsket 
område. Der er kun foretaget meget få undersøgelser, og de undersøgelser der er foretaget er 
forbundet med stor usikkerhed. Den største undersøgelse af steroidøstrogeners skæbne på 
rensningsanlæggene er foretaget i Wiesbaden, hvor der er opnået en fuldstændig nedbrydning af 
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steroidøstrogener efter anlægget har gennemgået en større modernisering. Ud fra undersøgelsen 
ses det, at renseanlæggets konstruktion samt rækkefølgen af de forskellige renseprocesser har 
indvirkning på oprensningsgraden af steroidøstrogener. Endvidere er spildevandets opholdstid 
samt kontakt med det aktive slam en vigtig faktor, idet østrogenerne primært fjernes ved 
nedbrydning i det aktive slamanlæg. Jo længere opholdstid i renseanlæggets aktive slamtanke, jo 
større bliver nedbrydningen af steroidøstrogenerne. Studier peger endvidere på at ozon kan spille 
en vigtig rolle i nedbrydningen af steroidøstrogener.  
   Paradoksalt var oprensning af steroidøstrogener ikke indtænkt ved optimeringen, alligevel har 
det medført, at det nu vides at det rent teknisk er muligt at opnå en fuldstændig oprensning.  På 
trods af den fuldstændige oprensning lyder som en god ide for de danske rensningsanlæg 
vurderes det, at faktorer som den nuværende grad af oprensning samt den modtagende recipient 
bør indberegnes i vurdering, da en ombygning også vil have konsekvenser bl.a. i form af øget 
udgifter ved eksempelvis forøget brug af elektricitet.  
Regulering   
I specialet er der gennemgået forskellige reguleringstiltag, som vurderes at kunne medvirke til 
en reducering af udledningen af steroidøstrogener til miljøet. Her er det dog vigtig at påpege at 
det er nødvendigt med en flere strenget løsning i en så kompleks problemstilling som denne. I 
første omgang skal der lægges vægt på tilgængeligheden af miljømæssige data, samt at de 
humane lægemidler sidestilles med de veterinære, så det hermed pålægges producenterne at 
reducere deres miljøpåvirkninger. En tilgængelighed af miljødata vil forbedre mulighederne for 
reducering i og med det bliver kendt, hvor det er nødvendigt at sætte ind. Efter flere års 
forsinkelse ser det nu ud som om, at der er ved at ske forbedringer, en ERA-guideline for 
humane lægemidler er på nuværende tidspunkt til høring, med krav om implementering i dansk 
lovgivning fra oktober 2005. Herefter er det påkrævet alle danske lægemiddelproducenter at 
foretage miljøvurderinger af alle nye lægemidler både til human samt veterinær brug. Kravet 
om miljøvurderinger må anses som et tiltrængt tiltag, men selve guidelinen vurderes på 
nuværende tidspunkt som værende mangelfuld og utilstrækkelig for en risikovurdering. 
Samtidig indbefatter den ikke de naturlige steroidøstrogener, hvorved det er nødvendigt at sætte 
ind flere steder. 
     Et andet vigtigt tiltag som vil gælde både syntetiske og naturlige steroidøstrogener vil derfor 
være at omfatte dem af spildevandsbekendtgørelsen, hermed vil der gennem 
spildevandsbekendtgørelse 921 blive stillet krav om anvendelse af bedste tilgængelige teknik, 
til en reducering af udledningen. Endvidere vil der gennem Vandrammedirektivet og Esbjerg 
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deklarationen, grundet steroidøstrogenernes effekter i vandmiljøet, påkræves en reducering af 
udledningen, hvorved disse vurderes som gode muligheder ved en fremtidig reducering.  
   Nedsat reproduktion hos dyr og mennesker er to væsentlige begrundelser for at undgå 
udledning af hormonforstyrrende stoffer med spildevand; det er faktorer som man kan håbe på, 
vil have stor indflydelse på udformningen af fremtidens lovgivning og endelig er det en 
interesse, der er ved at vinde politisk gehør men som for lægemidlerne endnu ikke er 
implementeret ordentligt. Spørgsmålet er, om det i fremtiden er nok for, at kunne leve op til de 
reelle hensigter i EU direktiverne. 
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   8.2 Konklusion 
Formålet med dette speciale har været at undersøge følgende punkter.   
- Er der miljømæssige risiko ved udledning af steroidøstrogener (gennem spildevand) til det 
akvatiske miljø.  
På baggrund af risikovurderingen af østron (E1), 17 -ethinyløstradiol (E2) og 17 - østradiol 
(EE2) konkluderes det, (på trods af et spinkelt vidensgrundlag) at der er store miljømæssige 
risici forbundet med udledningen af steroidøstrogener til miljøet.    
-Hvilke tekniske muligheder er der for at reducere udledningen? 
Risiciene ved udledning af steroidøstrogener til vandmiljøet, kan teknisk minimeres ved 
optimering på de danske rensningsanlæg, hvor rensningsanlæggenes konstruktion har stor 
indflydelse på oprensningsgraden af østrogener. Tilføjelse af et ekstra rensetrin med ozon 
medvirker til fuldstændig nedbrydning af steroidøstrogener. Endvidere er spildevandets 
opholdstid samt kontakt med det aktive slam en vigtig faktor, idet steroidøstrogenerne primært 
fjernes ved nedbrydning i det aktive slamanlæg. Jo længere opholdstid i renseanlæggets aktive 
slamtanke, jo større bliver nedbrydningen af steroidøstrogenerne.  
-Hvilke reguleringsmæssige muligheder er der for at reducere udledningen 
    Da problemstillingen omkring steroidøstrogenerne er meget kompleks konkluderes det at en 
reducering vil kræve at der sættes ind med en tre faset strategi.  
Først og fremmest bør der ske en regulering ved produktionen, dette kan gøres ved at de 
humane lægemidler side stilles med de veterinære lægemidler. Hvormed producenterne 
tvinges til at finde metoder til at reducerer de risici som steroidøstrogenerne udgør.   
Herefter bør der ske en regulering af spildevandet, som vil indbefatte både syntetiske og 
naturlige østrogener. Ved at komme under spildevandsbekendtgørelsen kan der skal ske 
en reducering af steroidøstrogener gennem krav om anvendelse af BAT.    
Endvidere er det nødvendigt med en regulering af recipientkvaliteten, dette kan bl.a. 
ske gennem Esbjerg deklarationen og Vandrammedirektivet, da det herigennem er 
påkrævet at begrænse og/eller stoppe farlige udledninger.   
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Bilag
 
Bilag nr. 1 
Hormoner  
Hormoner er kemiske signalstoffer der produceres naturligt i kroppen hos mennesker og dyr, 
hvor de aktiverer og styrer biologiske processer i forbindelse med eksempelvis køns - og 
fosterudvikling, forplantning, vækst, stofskifte, væskebalance, immunforsvar og adfærd. Et 
velfungerende hormonsystem er derfor en grundlæggende forudsætning for kunne opretholde 
fysiologisk balance (Jakobsen et al.. 1998). 
De celler der producerer hormoner udgør det endokrine system og hormonerne produceres i de 
endokrine kirtler (testiklerne, æggestokkene, bugspytkirtlen, skjoldbruskkirtlen, hypofysen 
mm.), hvorfra de ledes ud i blodet, og via blodbanen føres til det sted i kroppen, hvor de skal 
virke (Colborn et al.. 1998).  
Hormoner kan opdeles i peptidhormoner og steroidhormoner. Peptidhormoner kan inddeles i to 
hovedgrupper hhv. adrenalin og væksthormoner. Steroidhormoner er kønshormoner (Dalsgaard  
et al. 1997). Steroidhormoner har en undergruppe kaldet østrogener som står for reguleringen af 
kønsdifferentieringen og dele af reproduktionscyklussen (Andersen 2004).  
Kønshormoner spiller en stor rolle i udviklingen af reproduktionssystemet. Der findes tre typer 
af kønshormoner: androgener, østrogener og progestiner.  
Progestiner er et kvindelige kønshormon der bl.a. sammen med østrogen styrer 
menstruationscyklussen. Hvor androgener og østrogener begge er vigtige hormoner for 
udviklingen af hhv. det mandlige og kvindelige reproduktionssystem, endvidere spiller de en 
stor rolle for drengefostrets normale udvikling af reproduktionsorganer (Campbell et al. 1999).  
Androgener dannes hos mænd i testiklerne. Hvor de hos kvinder er ansvarlige for udviklingen 
af det kvindelige reproduktionssystem.  
Der findes der tre østrogene kønshormoner: Østradiol, østriol og østron også kaldet østrogener, 
hvor østradiol er det hyppigst forekommende (Campbell et al. 1999) og mest potente af de 
naturlige østrogener.       
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Hormonforstyrrende stoffer  
Hormonforstyrrende stoffer er en samlet betegnelse for stoffer, der virker østrogene, 
antiøstrogene og antiandrogene. Hvis disse ikke bliver nedbrudt eller hvis nedbrydningen sker 
meget langsomt, kan de ved optagelse forstyrre mennesker og dyrs hormonbalance og dermed 
forårsage skadevirkning hos både organismer og deres afkom (175 /8 2002). Eksempler på dette 
er set hvor tilførelse af østrogener til vandmiljøet har medført kønsskifte hos fisk og andre 
vandlevende organismer (Kinneberg  et al..1999)  
En ofte brugt fælles definition for de hormonforstyrrende stoffer er: Et udefra kommende stof 
eller sammensætning med egenskaber, der kan forventes at medføre forstyrrelser af 
hormonsystemet i en intakt organisme eller dens afkom eller i - populationer (Citat: Pagh P. 
2002).  
Hormoner kan udøve deres virkning på forskellige celler i organismen ved at binde sig til 
receptorer. Denne proces bliver beskrevet af Jakobsen og Madsen 1998 beskrevet som: En 
receptor fungerer som en lås. Tidligere antog man, at hver enkelt lås kun ville føje nøgler , 
der indeholdt en særskilt kemisk struktur. Nøglen ville passe til en receptor og starte 
reaktionen. Det har vist sig, at kemiske stoffer med forskellige strukturer kan åbne 
østrogenreceptoren. Nogle trænger ind, men åbner ikke fuldstændigt receptorernes normale 
aktiviteter.  Andre opfører sig som rustne nøgler, der nogle gange passer til låsen, andre gange 
ikke.  Stadig andre passer præcis til receptor og virker som det naturlige østrogen (Citat: 
Jakobsen et al. 1998).   
Nogle af de østrogenlignende stoffer kan dermed snyde receptorerne til at aktivere cellen, 
som om det naturlige hormon var tilstede og kan dermed  medfører en lang række reaktioner i 
cellerne. Skadevirkningerne vil være forskellige alt efter, hvilket stof der er tale om (Dalsgaard  
et al..1997; Buus 1997).   
De antiøstrogene - og antiandrogene stoffer kan ved at binde sig til de samme receptorer i 
cellerne som de naturlige hormoner, forhindre de naturlige hormoner i at binde sig, dog uden at 
aktivere cellen. Dette medfører en de-maskulinisering for de antiandrogene stoffer, idet de 
formindsker den normale styrke af det androgene hormon. Hvorimod de antiøstrogene stoffer 
nedbryder østrogen (Buus 1997). 
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Samlet adskiller de hormonlignede stoffer sig fra andre miljøgifte ved, at de virker i meget små 
doser eller koncentrationer, hvor de er i stand til at påvirke mennesker og dyrs arveanlæg og 
kan give fosterskadende effekter (175/8/2002).
 
Effekter på mennesker: Østrogenhypotesen    
Efter at have observeret en fordobling af tilfælde med abnormaliteter af det mandlige 
reproduktionssystem indenfor de sidste 30-50 år, fremførte den danske professor Niels E. 
Skakkebæk og den engelske forsker Richard M. Sharpe østrogenhypotesen . Med 
østrogenhypotesen hævder de, at miljøfremmede syntetiske stoffer med østrogenlignende 
egenskaber kan være årsagen til faldende reproduktionsevne hos mennesker og dyr. Ifølge 
hypotesen kan påvirkningen ske allerede i fosterstadiet, hvilket kan medføre at hanfostre der 
påvirkes af østrogenlignende stoffer risikerer at udvikle hunlige kønsorganer. (Sharpe et al. 
1993; Bjerregaard et al. 1999). 
Skakkebæk og Sharpe understøttede deres hypotese ved:  
En stigende mængde data viste fertilitetsproblemer hos dyr. 
En kraftig stigning af forstyrrelser i de mandlige kønsorganer, herunder faldende 
sædkvalitet, manglende nedstigning af testiklerne i pungen (kryptonisme), fejl ved 
udmunding af urinrøret (hypospadi) og en forøgelse af testikelkræft hos især unge mænd.  
Resultaterne fra velkontrollerede dyreforsøg, hvor disse udsættes for østrogener i 
fosterstadiet. 
Den stigende viden omkring kemiske stoffers egenskaber og effekter.  
At påvirkningerne kan ske i fosterstadiet blev endvidere understøttet af de effekter man har 
kunnet se hos drengebørn, hvis mødre blev behandlet med det østrogenlignende stof 
diethylstilbestrol (DES62) under graviditeten for at modvirke risikoen for abort: En stor del af 
disse i dag har abnorme kønsorganer og dårlig sædkvalitet (Sharpe et al..1993; Colborn et 
al.1998).  
Sharpe og Skakkebæks hypotese er dog endnu ikke bevist, da hovedparten af de forsøg der er 
lavet med de østrogenlignende stoffer er foretaget på dyr. Man ved derfor ikke med sikkerhed 
om de østrogenlignende stoffer påvirker mennesker på samme måde, eller om der er andre 
mulige årsager til mænds faldene sædkvalitet og de øgede tilfælde af testikel og brystkræft. 
                                                
62 
DES blev skabt som et analogt østrogen til det naturlige østrogen E2 [ Bridges J.W. et al. 2001]  
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Meget tyder dog på at der kan være en sammenhæng mellem de østrogenlignende stoffer og 
effekten på mennesker, som det bl.a. ses i tilfældet med DES.   
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Bilag nr. 2 
Forsøgsdata   
Biotox- luminoscense test 
BioTox luminometric toxicity tests 
BioTox method is the traditional and standardized way to measure the toxicity of chemicals or 
effluents by utilising photobacteria (ISO 11348-3: Water quality - Determination of the 
inhibitory effect of water samples on the light emission of Vibrio fischeri (luminescent bacteria 
test)). The test is based on the fact that the light output of the bacteria is reduced, when it is 
introduced to toxic chemicals. The method is very rapid, it takes from 5 to 30 minutes to 
perform the test. The results with this system are comparable to published results with other 
photobacteria tests like Microtox® test. 
The principle of the standard photobacteria measurement is that the bacteria and the sample are 
mixed together and after an incubation period the light output is measured (with e.g. Aboatox 
1253 Luminometer). 
BioTox system include the instrumentation and the reagents in a freeze dried form. The bacteria 
can be shipped to the customer in room temperature. 
 
The BioToxTM Flash Test - An Vibrio fischeri Test for Rapid Screening of Water and Sediment 
Samples 
Bioluminescent Vibrio fischeri has been widely used for measuring the acute toxicity of water 
samples and chemical substances. The test is standardised (EN ISO 11348) and there is several 
commercial test systems available (Microtox, BioTox, LumiStox, ToxAlert etc.). The sample is 
incubated in contact with the bacteria for 15 or 30 minutes and the luminescence intensity after 
the incubation is compared to the luminescence intensity of pure bacteria. Reduction in light 
production is regarded as toxicity. The method is rapid and it is known to be especially 
sensitive for organic contaminants. The main disadvantage is that colour and turbidity present 
in most of the natural samples scatter the light and are being seen as toxicity. The methods for 
correcting the effects of colour and turbidity are time consuming, inconvenient and somewhat 
unreliable. 
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The Flash test is an improved BioToxTM test, originally designed for solid samples. The method 
takes account the colour and turbidity of the sample during the whole measurement. The 
measurement is accomplished in kinetic mode with automated luminometer capable of 
dispensing and measuring at the same time. In the Flash method the V. fischeri bacteria are 
dispensed into the sample and the signal is recorded continuously for 30 seconds. The 
maximum signal received immediately after dispensing (Ipeak) is compared to the signal after 
30 seconds incubation period (I30s). With most of the chemicals, especially organic ones, the 
toxic effect (reduction in light production) can be seen already after few seconds of incubation. 
However, the effect of some chemicals can be seen only after longer contact times. Thus, 
kinetic data from samples after 15 or 30 min gives an additional dimension for obtaining 
reliable results. 
The features described above makes the colour/turbidity correction methods unnecessary and 
facilitates the toxicity screening of majority of the samples within few seconds. The sensitivity 
of the Flash test with 30 s contact time is slightly reduced when compared to the standard 
method using 15 or 30 minutes contact times. When same contact times are used, the 
sensitivities of standard and Flash-methods are of same order of magnitude. The coefficient of 
variation is excellent being normally below 1%. Sample volume needed for one test is less than 
1 ml and the capacity of the method is 40 to 80 samples/hour depending on the contact time 
used. 
Sirius luminometer (Berthold D.S.) 
for Flash measurement. 
Kinetic data obtained from non-toxic and toxic samples.   
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Forsøgsdata for luminescense test (bakterie test)   
Metode
 
   Der laves to stamopløsninger for hvert af de tre østrogener der ønskes undersøgt. Dette gøres 
normalt i 2 % NaCl, men da østrogener er næsten uopløselige i vand, tilsættes acetone, som 
opløsningsmiddel (se en nærmere beskrivelse i bilag 2.1) 
     
Bakterierne der opbevares i fryseren, tøes op og opløses i Reagent Dilution63, hvorefter den 
sættes i køleskab i 30 minutter for at opnå en temperatur på 4 C. Herefter anbringes bakterierne i 
et rum med 15 C i minimum en time, for at opnå samme temperatur.  
Østrogenopløsningerne fortyndes med 2 % NaCl, til der opnås den ønskede koncentration..  
Målingen foretages i et lokale med 15 C og foregår ved at der overførtes 0,5 ml. bakteriemedie 
til hver kuvette. Der forberedes en kuvette for hver østrogen koncentration der ønskes undersøgt 
(dvs. at hvis man ønsker at undersøge 13 forskellige koncentrationer af ex. EE2, så fyldes 13 
kuvetter med 0,5 ml. bakterie medie), herudover er der 3 kontrol prøver, to med NaCl og en 
enkelt med acetone64. Efter tilførelse af bakteriemediet til kuvetten placeres den i luminometeret 
som måler lysemmisionen. Straks efter målingen tilsætte 0,5 ml. af testkoncentrationen til 
kuvetten, som derefter skal stå i 15 min, hvorefter man igen måler lysemmision. Luminometeret 
lagrer oplysningerne, hvorefter man kan se, hvor stor en reducering der er sket efter tilsættelse af 
testkoncentrationen.   
Koncentrationer 
De østrogene koncentrationer der er anvendt i forsøgene er udvalgt på baggrund af tidligere 
forsøg, som har vist at forsøg med EE2 på dafnier giver en EC10 ved en koncentration på 3,2 
mg/l og en EC 50 ved en konc. på 5,7 mg/l (Kopf, W. 1995). Dette er brugt som udgangspunkt, 
for opstilling af koncentrationsrække for EE2.   
1mg/l 3mg/l 5mg/l 7,5 mg/l 10 mg/l 25 mg/l 50 mg/l 75 mg/l 100mg/l 
Som udgangspunkt ønskes der en undersøgelse EE2´s effekter overfor bakterier i flg. Koncentrationer:  
                                                
63
 Regent Dilution er en saltopløsning, der købes færdiglavet fra producenten, hvorved vi ikke kender det nøjagtige 
indhold samt mængderne. 
64
 Da jeg har anvendt acetone som opløsningsmiddel, har jeg lavet en kontrol med acetone, for at sikre at det ikke er 
den der har indvirket på bakterierne. 
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Da E2 er mindre potent end EE2, valgte jeg at anvende nogle lidt stærkere koncentrationer ved 
forsøget med dette stof. Det samme gjorde jeg med E2, der er det mindst potente af de tre 
østrogener og derfor blev anvendt i større koncentrationer end E2 og EE2.  
Da bakterier kan reagere helt anderledes end dafnier, startede jeg med et pilot forsøg, for at sikre 
mig, at de anvendte koncentrationer var relevante i forhold til fastsættelse af EC10 og EC50. 
E1  
Test 
koncentration 
 µg/l 
E2  
Test 
koncentration 
 µg/l 
EE2  
    Test 
koncentration 
µg/l 
3 1 1 
10 3 3 
20 5 5 
30 10 7,5 
50 15 10 
75 20 25 
100 30 50 
150 50 75 
200 100 100 
Tabel 6.1 De anvendte test koncentrationer til forsøget. 
Da der i litteraturen ikke findes beskrivelser af tidligere foretagende forsøg med EE2 overfor 
bakterier, valgte jeg at lave en koncentrationsrække ud fra et forsøg foretaget på dafnier. Selv om 
det ikke er samme forsøgsorganisme og der er sandsynlighed for organismerne reagerer 
forskelligt valgte jeg at lave en forsøgsrække ud fra dafnieforsøgene.  
Stoffet som beskrives som værende meget giftig og kræftfremkaldende, blev håndteret under 
stinkskab. Selve udtagningen af det rene stof på pulverform blev afvejet i sikkerhedsskab.   
Der startes med at lave to stamopløsninger65 A og B.   
Stam opløsning A: 127mg EE2/25ml acetone66~ 5000 ppm 
Stam opløsning B: 10mlEE2 /50 ml NaCl ~ 1000ppm   
Udregninger af de koncentrationer bakterierne udsættes for  
    Nedenstående formel er anvendt til at beregne de opløsninger der skulle anvendes.     
                                                
65
 Stam opløsningerne bruges til at lave de forskellige opløsninger af. 
66
 Da østrogener er næsten uopløselige i vand, blev stamopløsning A lavet med acetone som opløsningsmiddel. Da 
man risikerer at acetone kan have en indvirkning på bakterier er det vigtig at lave en kontrol med acetone, for at sikre 
at slutresultatet stammer fra EE2 og ikke acetonen. 
67
 1000 ppm :stamopløsning B 
1000ppm67*Xml=1ppm *2ml  
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Eksempel:
Ved undersøgelse af 1 mg/l E2 effekter på bakterier:  
1 mg/l: 1000ppm* X ml = 1ppm *2ml  
                   X = (1 * 2)/ 1000  
                   X = 0,002ml  
                   X = 2µl
Der skal altså anvendes 2µl E2 i en opløsning, hvor der undersøges for 1mg/l.  
  Resultater 
  Resultaterne er foretaget og aflæst fra en Luminoskan TL plus, Generation fra Labsystems. 
  Følgende formler er anvendt til at beregne hæmningsprocenten.  
Korrektionsfaktor68, KF: = IC1569  
                     IC070  
  
Hæmningsprocent: 100- IT1571         *100 
                                        KF*IT072 
Resultater fra 1. forsøg 
 E1 
Konc. 
mg/l 
E1 (µl ) tilsat i 
opløsningen 
NaCl tilsat 
(µl) 
T073 T1574 % hæmning 
    1     2 1998 1389779 762654 27,79~28 
   3     6 1994 14634480 1662447 35,5~36 % 
10 20 1980 16076080 996850 64,77~65 
  20 40 1960 14017820 751838 69 
  30 60 1940 1444206 308594 71,88~72 
  50 100 1900 1377161 562874 76,78~77% 
  75 150 1850 13116340 420411 81,79~82% 
100 200 1800 14283946 789731 92,85~93% 
150 300 1700 1503305 845617 99,99~ 100 
NaCl 2000 1412181 600918 
NaCl  2000 142005337 556101 
Acetone 15µl acetone 1958 750613 1716172 
      
                                                
68
 KF: Korrigerer for de eventuelle effekter som acetone og NaCl kan have haft på bakterierne.  
69
 IC15: Gennemsnittet af testprøven efter 15  
70
 IC0: er gennemsnittet af kontrol målinger ved start  
71
 IT15: er test/bakterieprøven 15 min. efter østrogenet er tilsat.  
72
 ITo: er test/bakterieprøven før østrogenet er tilsat 
73
 Angiver det antal bakterier der er i prøven før E2 opløsningerne tilsættes.    
74
 Angiver det antal bakterier der er i prøven 15 min efter E2 opløsningerne er tilsat.    
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        E2 
Konc. mg/l E2 tilsat i 
opløsningen 
NaCl tilsat  
µl 
T075 T1576 % hæmning 
    1 2 1998 1033183 273852 35,66 
    3 6 1994 1045349 112345 73,91 
    5 10 1990    1011445 64286 84,6 
  10 20 1980    1052076 109920 74,64 
  15 30 1970,    1064308 102976 76,51 
  20 40 1960     997985          70631 82,82 
  30 60 1940   1074944        75682 82,9 
  50 100 1900    1026819 34933 91,7 
100 200 1800    1045863        86294 79,97 
150 300 1700    721614          128764 56,7 
NaCl 2000     931588 149045 -- 
NaCl  2000    1051987 23752 -- 
Acetone 1µl acetone 1999    1031735 1069225 --- 
  
        EE2  
Konc.mg/l E1 tilsat i  
opløsningen 
NaCl tilsat T077 T1578 % hæmning 
3 6 1996 779605 573525 ----- 
5 10 1990 813059 605469 ------ 
7,5 15 1985 812619 582303 9,4 
  10 20 1980 846449 636142 ------- 
  25 50 1950 824208 401682 24,9 
  50 100 1900 828688 182483 66,1 
  75 150 1850 923503 372914 37,8 
100 300 1700 885540 338219 41,2 
NaCl  2000 713530 578757 - 
Acetone 820464 416221 - 
           
                                                
75
 Angiver det antal bakterier der er i prøven før E2 opløsningerne tilsættes.    
76
 Angiver det antal bakterier der er i prøven 15 min efter E2 opløsningerne er tilsat.    
77
 Angiver det antal bakterier der er i prøven før E2 opløsdningerne tilsættes.    
78
 Angiver det antal bakterier der er i prøven 15 min efter E2 opløsdningerne er tilsat.    
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Resultater fra 2. forsøg 
           
        E1 
Konc.mg/l E1 tilsat i  
opløsningen 
NaCl tilsat T079 T1580 % hæmning 
  1     2 1998 7737596 996850 26,18 
  3     6 1994 6690378 751838 36,15 
10   20 1980 4327669 562874 26,10 
20 
 
40 1960 2628748 308594 33,3 
30  60 1940 3574826 420411 34,18 
50 100 1900 10758267 845617 51,34 
75 150 1850 11758668 789731 61,84 
100 200 1800 19266679 862654 74,56 
150 300 1700 1267893 1662447 -- 
NaCl 2000 1412981 600918 
NaCl  2000 1420533 556101 
Acetone 15µl acetone 1985 750613 171617 
         
         E2 
Konc. 
mg/l 
E2 tilsat i 
opløsningen 
NaCl tilsat T081 T1582 % hæmning 
0,1 0,2 1999,8 1672555 751838 46,48~47 % 
0,5   1 1999 1583265 562874 57,68~58 % 
0,75 1,5 1998,5 1399884 308594 73,75~74 % 
1   2 1998 1553187 420411 67,78~68 % 
2   4 1996 1673389 845617 39,84~40 % 
   3   6 1992 1504416 789731 37,51~38 % 
  5 10 1990 1196230 862654 14,4 ~14 % 
  7 14 1986 1338369 1662447 Kan ikke beregnes 
10 20 1980 13749800 1716172 Kan ikke beregnes 
NaCl 2000 1623113 1205240 
NaCl  2000 1455727 1344887 
Acetone 1µl acetone 1999 1426240 1236911 
         EE2 
Konc.mg/l E1 tilsat i  
opløsningen 
NaCl tilsat T083 T1584 % hæmning 
3 6 1996 857263 404460 6,76 
5 10 1990 944344 357927 25 
7,5 15 1985 903837 503493 -- 
10 20 1980 1150800 705766 -- 
25 50 1950 1128067 476195 16,6 
50 100 1900 1194263 200441 66,8 
75 150 1850 1243974 150499 76,09 
100 300 1700 1217264 4210538 31,72 
NaCl  2000 974166 774317 - 
NaCl 2000 985166 503547 - 
Acetone 1110056 273835 - 
                                                
79
 Angiver det antal bakterier der er i prøven før E2 opløsningerne tilsættes.    
80
 Angiver det antal bakterier der er i prøven 15 min efter E2 opløsningerne er tilsat.    
81
 Angiver det antal bakterier der er i prøven før E2 opløsningerne tilsættes.    
82
 Angiver det antal bakterier der er i prøven 15 min efter E2 opløsdningerne er tilsat.    
83
 Angiver det antal bakterier der er i prøven før E2 opløsdningerne tilsættes.    
84
 Angiver det antal bakterier der er i prøven 15 min efter E2 opløsdningerne er tilsat.    
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Datapræsentation og  behandling 
Nedenstående figurer illustrerer dosis-respons sammenhængen for de undersøgte østrogener. Der 
er foretaget to målinger for hvert stof.  
E1, Biotox luminscense
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Figur 1 Illustrerer dosisrespons kurve ved tilsættelsen af E1 (1.forsøg). Af kurven kan EC50 og EC10 aflæses 
som: EC5085: 20/286= 10mg/l og EC10   :  3/2    =1,5 mg/l
 
Resultat:  
EC5087: 20/288= 10mg/l      
EC10: 3/2 =1,5 mg/l             
Figur 2 Illustrerer dosisrespons kurve ved tilsættelsen af E1 
(2.forsøg). Af kurven kan EC50 og EC10 aflæses som EC50: 22/2= 
11mg/l og EC1089:3/2 = 1,5mg/l
Resultat: 
EC50: 22/2= 11mg/l 
EC1090:3/2 = 1,5mg/l 
                                                
85
 EC50 findes ved aflæsning på x-aksen (logaritmiske skala) ud fra en inhibition på 50 % 
86
 EC værdien divideres med 2, da der er tilsat lige dele østrogen (0,5mg/l)og bakteriemedie (0,5mg/l), og 
koncentrationen af østrogen dermed er halveret.  
87
 EC50 findes ved aflæsning på x-aksen (logaritmiske skala) ud fra en inhibition på 50 % 
88
 EC værdien divideres med 2, da der er tilsat lige dele østrogen (0,5mg/l)og bakteriemedie (0,5mg/l), og 
koncentrationen af østrogen dermed er halveret.  
89
 EC10 findes ved aflæsning på x-aksen (logaritmiske skala) ud fra en inhibition på 10 %  
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E2, Biotox luminescense 
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Figur 3 Illustrerer dosisrespons kurve ved tilsættelsen af E2 (1.forsøg). Af kurven kan EC50 aflæses som: 
EC50: 1,2/2= 0,6mg/l
  
Resultat: 
EC50: 1,2/2= 0,6mg/l   
E2, Biotox luminescense
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Figur 4 Illustrerer dosisrespons kurve ved tilsættelsen af E2 (2.forsøg). Af kurven kan EC50 aflæses som: 
EC50: 0,591/ 2 =0,25mg/l
Resultat: 
EC50: 0,592/ 2 = 0,25  
                                                                                                                                                               
90
 EC10 findes ved aflæsning på x-aksen (logaritmiske skala) ud fra en inhibition på 10 %  
91
 Bemærk at jeg har undersøgt mindre koncentrationer af E2 i 2. forsøg 
92
 Bemærk at jeg har undersøgt mindre koncentrationer af E2 i 2. forsøg 
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Figur 5 Illustrerer dosisrespons kurve ved tilsættelsen af EE2 (1.forsøg). Af kurven kan EC50 aflæses som: 
EC50:40/2=20mg/I og EC10: 3/2=1,5mg/l
  
Resultat: 
EC50:40/2= 20mg/l 
EC10: 3/2= 1,5mg/l      
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Figur 6 Illustrerer dosisrespons kurve ved tilsættelsen af EE2 (2.forsøg). Af kurven kan EC50 aflæses som: 
EC50: EC50: 40/2 =20mg/l EC10: 7/2= 3,5mg/l
EC50: 40/2 =20mg/l 
EC10:   7/2= 3,5mg/l      
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Bilag nr. 3 
Forsøg med Dafnia Magna 
Ved udførelsen af toksicitetsforsøg på dafnier blev der anvendt 0-24 timer gamle dafnieunger 
opdrættet af Syberg et al. 2005. Dafnierne stammer fra DMU, hvor de efter modtagelsen er 
akklimatiseret efter gældende OECD-metoder.   
Metode
Til forsøget laves 5 forskellige koncentrationer for hvert af de 3 østrogener (E1, E2 og EE2) der 
skal undersøges. Der anvendes en testplade, der bestod af en kontrol bestående af dafnievand og 
acetone. Samt 4 kar for hver af de koncentrationer der skulle undersøges samt et ekstra kar X 
som fungerede som rensekar, for at undgå unødig fortynding. 
Hvert kar fyldes med 10.0 ml af hver af de fremstillede koncentrationer samt kontrollen med 4 
gange af 10 ml af dafniemedie (for nærmere beskrivelse se bilag) 
Dafnierne blev anvendt 24 timer gamle og i god kondition93 
Efter rensning overførtes 5 dafnier i hvert af de 4 kar for hver koncentrationsrække. Herefter 
blev testpladen pakket ind i sølvpapir og opbevaret i mørke.  
Efter henholdsvis 24 og 48 timer noteredes antallet af immobile dafnier, ved at kigger i hvert 
rum i ca. 15 sek. Herunder slås forsigtig 3 gange til pladen for at tjekke at de nu var immobile. 
Hvis de ikke rører sig inden for de 15 sekunder, erklæres de immobile. Antallet noteres til senere 
databehandling. Da det pga. dafniernes størrelse kan være svært at vurdere, hvorvidt de er døde 
eller bare immobil, undersøges deres immobilitet (IC10 og IC50) frem for dødelighed (LC10 og 
LC50).    
Koncentrationer
De anvendte koncentrationer er valgt med udgangspunkt i et pilotforsøg. Da det fra tidligere 
foretagne forsøg med dafnier eksponeret for EE2 vides at EC10 = 3,2mg/l og EC50 = 5,7mg/l 
(Kopf, W.1995), anvendes koncentrationer inden for dette interval. Da EE2 overfor fisk var det 
mest potente af de tre østrogener, blev koncentrationsrækkerne af E1 og E2 sat højere end 
koncentration ved EE294. Koncentrationen var faldene ved stoffernes styrke.  
                                                
93
 Deres kondition er vigtig da mangel på føde kan medføre at de er uhungret og derfor immobile. 
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 Dette viste sig dog senere ikke at gælde ofr bakterier, hvor E2 var den mest potente af de tre østrogener. 
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Ved pilotforsøget vidste det sig at koncentrationen for EE2 var sat for høj, da alle dafnier døde 
efter 48 timer og det dermed ikke var muligt at aflæse hverken EC50 eller EC10. Også 
koncentrationer af E1 var sat lidt for højt, med mange døde dyr. Hvorimod 
koncentrationsrækken for E1 var for lav, med næsten ingen effekt hos dafnierne.  
Ved selve forsøget blev koncentrationer fra pilotforsøget derfor korrigeret så de lå indenfor et 
acceptabelt interval.    
Dafnierne blev eksponeret for følgende koncentrationer ved pilotforsøget: 
E1: 3mg/l, 10mg/l, 20mg/l, 30mg/l, og 50 mg/l 
E2: 3mg/l, 5mg/l, 10mg/l, 15mg/l og 20 mg/l 
EE2: 1mg/l, 3mg/l, 5mg/l, 7,5mg/l og 10mg/l  
2. forsøg 
E1: 1mg/l, 3mg/l, 30mg/l, 50mg/l, 100mg/l 
E2: 0,5mg/l, 1mg/l, 5mg/l, 15mg/l og 20 mg/l 
EE2: 0,5mg/l, 1mg/l, 3mg/l og 5mg/l og 7,5 
    
   Beregning af koncentrationer 
Koncentrationer er taget ud fra den samme stamopløsning (stamopløsning B) som i Biotox-
luminoscense forsøget. Endvidere er beregningerne af koncentrationerne for dafnietest er 
foretaget efter samme metode, som for Biotox luminescense testen.  
Koncentrationsrække/udgangsrække for de konc. der undersøges for:  
50mg/l 30mg/l 20mg/l 10mg/l 3mg/l
 
Koncentrationer omregnet til forsøget med E1 
50mg/l: 1000ppm * Xml = 50ppm* 50mg/l   
X= 2500/1000   
X= 2,5ml   
X=2500µl
 Side 109 af 112
Samme fremgang måde blev anvendt for alle stofferne ved forskellige koncentrationer 
Opløsningerne fyldes i 50ml bæger og efter tilførelse af de forskellige koncentrationer tilsættes 
op til 50 ml. stregen. Så der samlet er 50 ml i hver opløsning.    
Validitet 
For at sikre validiteten foretages et pilotforsøg, hvormed de rigtige koncentrationer findes.  
Endvidere må dødeligheden i kontrollen ikke overskride 10 %. Med en dødelighed på under 10 
% i alle de foretagne forsøg, må de dermed anses som valide.   
Datapræsentation og  behandling 
I de nedenstående grafer illustreres østrogenernes toksicitet overfor Dafnia magna i henholdsvis 
24 og 48 timer.   
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Figur 1 Illustrerer en dosis - respons kurve for dafnier eksponeret for E1 i 24 timer. Af kurven aflæses 
IC50:50,8mg/l og IC10: 5mg/l     
Resultater:        
IC10:5mg/l  
IC50: 50,8mg/l                                                       
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Dafnia magna IC kurve for E1 (48 timer)
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Figur 2 Illustrerer en dosis -respons kurve for dafnier eksponeret for E1 i 48 timer. Af kurven aflæses 
IC10:2mg/l og IC50: 30mg/l
 
Resultater 
IC10: 2mg/l 
IC50: 30mg/l  
                                                                              
Figur 3 Illustrerer en dosis -respons kurve for dafnier eksponeret for E2 i 24 timer. Af kurven aflæses 
EC10:0,5mg/l og IC50: 20mg/l
Resultater 
EC10: 0,5mg/l 
EC50: 20mg/l   
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Dafnia magna IC kurve for E2 (48 timer)
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Figur 4 Illustrerer en dosis -respons kurve for dafnier eksponeret for E2 i 48 timer. Af kurven aflæses 
EC10:0,5mg/l og IC50: 10,8mg/l
 
Resultater 
EC10:  0,5mg/l 
EC50:10,8mg/l  
                                                  
Dafnia magna IC kurve for EE2 (24 timer)
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Figur 5 Illustrerer en dosis -respons kurve for dafnier eksponeret for EE2 i 24 timer. Af kurven aflæses 
EC10:1,5mg/l og IC50: 6,5mg/l
 
Resultater 
EC10: 1,5mg/l 
EC50: 6,5mg/l    
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Dafnia magna IC kurve for EE2 (48 timer)
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Figur 6 Illustrerer en dosis -respons kurve for dafnier eksponeret for EE2 i 48 timer. Af kurven aflæses 
EC10:0,5mg/l og IC50: 1,5mg/l
  
Resultater 
EC10: 0,5mg/l 
EC50: 1,5mg/l           
